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1.1. CICLO DEL CARBONO Y CAMBIO GLOBAL
A largo de los últimos años, el interés por una mayor comprensión del ciclo global del 
carbono (C) se ha visto incrementado debido no sólo a su implicación en las actividades 
básicas para el sostenimiento de la vida, sino también por ser clave para la regulación 
del clima mundial, confiriéndole el carácter de desafío intelectual ineludible tanto para 
la comunidad científica como para la sociedad en su conjunto. Como respuesta a dicho 
desafío es necesario un conocimiento profundo del papel del ciclo del C en la dinámica 
del sistema climático, así como de los procesos y factores implicados, tanto de origen 
natural como antrópico, y de las perturbaciones asociadas. Los esfuerzos para alcanzar 
dicho conocimiento se dirigen fundamentalmente hacia la consecución de los siguientes 
objetivos: 
(a) cuantificación de los efectos de las actividades humanas sobre el ciclo del C
(b) determinación de la respuesta de los ecosistemas naturales a distintas
perturbaciones
(c) predicciones eficaces de los comportamientos futuros de las reservas y flujos
de C
(d) exploración de posibles mecanismos para la estabilización de la composición
atmosférica a través de un adecuado y sostenible mantenimiento del
denominado según Canadell y Raupach (2008) o Canadell et al. (2010) sistema
carbono-clima-ser humano.
En resumen, estos cuatro objetivos van encaminados a clarificar las modificaciones 
sufridas por el ciclo del C, las consecuencias de estas modificaciones y los procesos 
implicados en la mitigación y adaptación a los cambios presentes y futuros tanto en el 
ciclo del C como en el clima. 
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1.1.1. ANTECEDENTES Y SITUACIÓN ACTUAL 
La importancia del ciclo global del C y la necesidad de comprender su funcionamiento 
reside no sólo en que dicho elemento es una parte esencial del sistema Tierra y un 
constituyente básico de la vida, sino también por la presencia de este elemento en la 
atmósfera en forma de CO2, CH4 u otras sustancias orgánicas volátiles que influyen en su 
capacidad para la regulación de la temperatura terrestre al tener un papel clave como 
causantes del efecto invernadero. Puede decirse por tanto que el C interviene 
activamente sobre la dinámica climática a la vez que sobre los principales procesos 
físicos, químicos y biológicos que tienen lugar en los océanos y la biosfera terrestre, por 
lo que no es de extrañar que los cambios producidos en el ciclo del C alcancen 
dimensiones globales. 
Los denominados gases de efecto invernadero (GEIs) son fundamentalmente el vapor 
de agua, el dióxido de C (CO2), el metano (CH4), el óxido nitroso (N2O), los compuestos 
clorofluorcarbonados (CFC) y el ozono (O3) y se caracterizan por permitir la entrada en 
la atmósfera de radiación solar de onda corta y atrapar un porcentaje importante de la 
radiación de onda larga que sale de la superficie terrestre. Esta característica va a ser la 
responsable de que la temperatura existente en el planeta se mantenga en valores 
dentro de un rango adecuado para la vida, habiéndose señalado la posible existencia de 
cierto desequilibrio, también llamado forzamiento radiactivo, en el balance entre la 
energía solar absorbida y la atrapada por la Tierra como consecuencia de la presencia 
de estos gases en la atmósfera. Dicho desequilibrio, también inducido en ocasiones por 
causas naturales (emisiones procedentes de erupciones volcánicas o de fuentes 
naturales como la vegetación, arrastre de polvo por el viento, etc.), está en los últimos 
años provocado fundamentalmente por la actividad humana (Bravo et al., 2007).     
Después del vapor de agua el gas que más contribuye al efecto invernadero es el CO2 
(IPCC, 1996). Su concentración en la atmósfera viene determinada por el balance entre 
las ganancias y las pérdidas que se producen en las transferencias de C entre el aire y 
otros reservorios como la biosfera, el océano y el interior de la Tierra. Esta 
concentración ha ido variando a lo largo de la historia del planeta como consecuencia 
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de diversos factores (cambios en la órbita terrestre, ciclos en la actividad solar, grandes 
erupciones volcánicas, alteraciones en la composición atmosférica asociadas a otros 
gases de origen natural como CH4, O3, N2O, vapor de agua, etc.), llegándose a alcanzar un 
equilibrio dinámico en los intercambios de CO2 entre los diferentes compartimentos 
implicados en el ciclo global del C. Las desviaciones de este equilibrio, que conducen a 
cambios en la concentración de CO2 en la atmósfera, pueden observarse de manera 
evidente cuando se representa la evolución de la concentración de este gas en el aire a 
lo largo de los últimos años tal y como se muestra en la figura 1.  
Figura 1. Concentración atmosférica de CO2 (ppm) registrada durante los últimos 50 años 
(1958-2015) por la estación de Mauna Loa en Hawai. La línea roja representa las medidas 
directas de dicho gas en la atmósfera y la línea negra se corresponde con los datos corregidos 
estacionalmente. Fuente: NOAA/ESRL(http://www.esrl.noaa.gov/gmd/ccgg/trends/). 
En esta imagen, cuyos datos se corresponden con las mediciones de CO2 realizadas por 
la estación de referencia del CO2 global ubicada en Mauna Loa (Hawai) durante las 
últimas cinco décadas (1958-2015), se aprecia que la línea de incremento de dicho 
elemento tiene forma quebrada y no rectilínea, revelando oscilaciones periódicas 
anuales de varias partes por millón. Estas alteraciones se deben a los cambios 
estacionales invierno-verano que tienen lugar en el conjunto de la biomasa terrestre. 
Así, durante la estación de crecimiento vegetativo la vegetación absorbe CO2 del aire y 
la concentración atmosférica baja. Por el contrario, en la época de hibernación la 








cantidad de biomasa en la vegetación en el hemisferio norte es mucho mayor que la del 
sur, los efectos de la primera son dominantes en el conjunto de la atmósfera, de tal 
forma que en Mauna Loa se suele alcanzar un máximo en el contenido atmosférico de 
CO2 durante el mes de mayo y un mínimo los meses de septiembre u octubre.  
Sin tener en cuenta estas variaciones estacionales, cuyo origen es manifiestamente 
natural, el equilibrio dinámico alcanzado entre los distintos reservorios de C a la hora 
de liberar y secuestrar CO2 se ha visto modificado sustancialmente en los últimos 250 
años como consecuencia del importante incremento antropogénico de las emisiones de 
CO2 y los cambios ocasionados en los sumideros naturales de C (fundamentalmente en 
los océanos y en la biosfera terrestre). Aunque son cinco fundamentalmente los factores 
responsables de los cambios en el clima mundial de acuerdo con Arsuaga y Martínez 
(1998): (1) sucesos catastróficos (impactos de meteoritos), (2) evolución geodinámica 
del planeta, (3) comportamiento del sistema atmósfera-hidrosfera, (4) fluctuaciones 
naturales de la órbita de la Tierra alrededor del Sol y (5) efectos de la biosfera, es en 
este último punto, donde se incluye la actividad humana, en el que se señala la 
aparición de nuestra especie como el elemento perturbador más relevante en la vida 
del planeta (Bravo et al., 2007).  
La intervención del hombre sobre el ciclo global del C, y como consecuencia sobre el 
clima, ha tenido lugar durante miles de años. El dominio del fuego (hace entre 350.000 
y 450.000 años), la aparición de la agricultura (hace unos 10.000 años) o la revolución 
industrial (hace unos 250 años) son algunos de los hitos más destacables en el proceso 
que se ha dado a conocer como cambio global (Bravo et al., 2007). No obstante, ha sido 
únicamente durante los últimos dos siglos cuando las modificaciones introducidas en el 
sistema Tierra por el ser humano han tenido efectos notables sobre el ciclo del C y el 
equilibrio natural que existía en el mismo. El papel del sistema energético actual, 
caracterizado por el consumo y sobreexplotación de las fuentes de energía no 
renovables, bien sea carbón, petróleo o gas natural, junto con los cambios en el uso del 
suelo (deforestación, incremento del uso del suelo en agricultura y urbanismo) y sus 
consecuencias tanto para las emisiones de GEIs como para los recursos naturales, son 
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los principales responsables de los profundos cambios ambientales experimentados y 
todos ellos están relacionados, tienen su origen o son consecuencia de un único factor: 
el incremento de la población humana. Una población que ha experimentado un 
continuo crecimiento exponencial durante casi un millón de años, superando en la 
actualidad los 7.000 millones de habitantes, y que se estima que continúe en las 
próximas décadas alcanzando los 9.300 millones de habitantes en el año 2050 y los más 
de 10.000 millones al finalizar el presente siglo (Naciones Unidas, 2011). El incremento 
de la población mundial ha ido acompañado de un mayor consumo per cápita de 
recursos y energía, lo que ha posibilitado que tanto el número de individuos como el 
uso de energía hayan crecido conjuntamente de manera exponencial en el último siglo 
(Michalak et al., 2011). Por otro lado, la fuerte dependencia del C como fuente de 
energía junto con la intensa transformación del territorio que ha tenido lugar desde el 
inicio de la agricultura hace 10.000 años ha dado como resultado que el CO2 y otros 
GEIs así como el consumo de recursos naturales estén creciendo a un ritmo mucho 
mayor al que está aumentando la población, ya de por sí significativo, por lo que se 
estima que la capacidad de carga del planeta se alcanzará con un nivel de población 
menor que el que se había previsto inicialmente (estimada en unos 10-16.000 millones 
de habitantes en el escenario más favorable) debido fundamentalmente a que la 
repercusión ambiental de los individuos de los países más desarrollados 
económicamente tiene un peso proporcionalmente mayor en cuanto al uso de recursos 
(el consumo medio de un ciudadano de un país desarrollado equivale al consumo de 
diez ciudadanos de países pobres) en comparación con la de los países menos 
desarrollados (Duarte et al., 2006).  
Ante esta perspectiva algunos autores han propuesto el término Antropoceno para 
referirse a la etapa actual del planeta. Formulado en el año 2000 por el químico 
atmosférico y premio Nobel Paul Crutzen, junto con su colega E. Stoermer, el 
Antropoceno designa una nueva era geológica donde el ser humano ha emergido como 
una nueva fuerza capaz de alterar los procesos fundamentales de la biosfera (Crutzen y 
Stoermer, 2000). Los cambios observados han sido de tal magnitud, que han dado lugar 
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a que en los últimos años del siglo XX la sociedad haya reconocido la amenaza que sus 
actividades y modos de vida suponen para el medio ambiente, comenzando a responder 
colectivamente, entre otras actividades, mediante la creación de agendas nacionales e 
internacionales, como el (i) establecimiento en 1988 del Panel Intergubernamental para 
el Cambio Climático (IPCC) por parte de los países pertenecientes a la Unión 
Meteorológica Mundial y las Naciones Unidas, (ii) la redacción del Protocolo de Kioto, 
considerado como el acuerdo de mayor relevancia internacional en materia de cambio 
climático, (iii) la adopción y desarrollo de políticas medioambientales que contemplen 
diferentes planes de actuación para reducir el conflicto político creado entre la 
creciente demanda de productos basados en el C y la seguridad alimentaria, la 
seguridad energética y la conservación de la biodiversidad, así como (iv) el 
establecimiento de estrategias encaminadas a alcanzar un modo de vida sostenible, 
traspasando de este modo las fronteras del ámbito científico.  
1.1.2. EVIDENCIAS Y EFECTOS MÁS DESTACABLES DEL CAMBIO GLOBAL 
A lo largo de los últimos años el cambio global ha pasado de ser una suposición a un 
hecho constatado por numerosas y diversas investigaciones científicas. En enero de 
2014 el IPCC, como principal órgano internacional encargado de evaluar el cambio 
climático, ha dado a conocer su último informe (AR5) en el que se valora la 
problemática ambiental actual en relación al cambio climático. Dicho informe, 
elaborado por más de 250 autores, donde se citan más de 9.000 artículos científicos y 
que recoge más de 50.000 comentarios, constituye el documento más completo y de 
mayor autoridad que existe hoy sobre la evidencia de los cambios en el sistema 
climático a nivel mundial. En él se reafirma lo ya constatado por diversos autores 
durante las últimas décadas: que "el cambio global es real e inequívoco y que el 
calentamiento observado desde 1950 es principalmente producto de la actividad 
humana con un 95 % de probabilidad", nivel de certeza que no se tenía con 
anterioridad.  
La mayor evidencia conocida sobre el cambio global en los balances de C a nivel 
planetario son los resultados obtenidos con las medidas continuas de la concentración 
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de CO2 iniciadas por Charles Keeling en Mauna Loa (Hawai) en 1958 y que hoy 
continúan en más de 100 estaciones alrededor del mundo. Las oscilaciones registradas 
en la concentración de este gas en la atmósfera han estado determinadas por las 
diferentes etapas por las que la sociedad ha pasado a lo largo de este último cuarto de 
siglo. Así, a partir de la década de los 90, se observaron ligeros descensos en las 
emisiones de CO2 a la atmósfera procedentes de los cambios en el uso del suelo (1,5±0,7 
Pg C a-1 durante el periodo 1990-1999 y 1,1±0,7 Pg C a-1 durante el comprendido entre 
2000 y 2009 según datos aportados por Global Carbon Project en su último informe del 
2011) motivados fundamentalmente por la reducción en las tasas de deforestación en 
los trópicos y por el incremento en la reforestación de tierras agrarias que se llevó a 
cabo en Europa y América del Norte como consecuencia de la Directiva EU 2080/92. 
También se registró en el año 2009 una leve disminución en las emisiones globales de 
este gas a la atmósfera procedente de la quema de combustibles fósiles de un 1,4 % 
como consecuencia del impacto de la crisis financiera global del 2008-2009 (Peters et 
al., 2011). No obstante, estos descensos fueron puntuales y no llegaron a compensar la 
evolución creciente que ha ido experimentando el CO2 a lo largo los últimos años, de tal 
manera que los datos registrados en Mauna Loa, combinados con datos económicos 
sobre el uso de combustibles fósiles y datos históricos sobre el cambio de uso del 
territorio, muestran que aproximadamente la mitad del CO2 emitido a través de la 
quema de combustibles fósiles y el cambio de uso del suelo ha permanecido en la 
atmósfera (Michalak et al., 2011), mientras que la otra mitad ha sido retirada de la 
misma y fijada en formas sólidas por la biosfera terrestre y los océanos. De esta forma, 
durante la década 2000-2010, los flujos de C de origen antrópico han llegado a ser por 
primera vez comparables en magnitud a los flujos naturales de dicho elemento 
(Canadell et al., 2007a; Le Quéré et al., 2009), cuyos valores medios alcanzaron los 9 Pg 
C año-1. Esta situación aparece representada en la figura 2 donde se recogen las 
modificaciones que se han ido produciendo en cuanto a la concentración atmosférica de 
CO2 a lo largo del periodo estudiado. En la parte superior de la gráfica se sitúan los 
datos correspondientes a las emisiones de CO2 a la atmósfera procedentes de la quema 
de combustibles fósiles y los cambios en el uso del suelo, cuyos flujos anuales se 
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representan con valores positivos en el eje de la izquierda (Pg C año-1). En la parte 
inferior aparece reflejado el destino del CO2 liberado a la atmósfera durante el mismo 
periodo, incluyendo la acumulación atmosférica de CO2 (estimada como la diferencia 
entre las emisiones procedentes de la quema de combustibles fósiles, de otras 
emisiones industriales y de los cambios de uso del suelo, y el CO2 absorbido por los 
sumideros terrestres y oceánicos), junto con la captura de dicho gas llevaba a cabo por 
los océanos y la biosfera terrestre, representados estos valores como flujos de CO2 
negativos.  
 
Figura 2. Perturbaciones sobre el ciclo global del C. Parte superior: flujos correspondientes a la 
quema de combustibles fósiles y cambios en el uso del suelo; parte inferior: flujos 
correspondientes a la biosfera terrestre, oceános y atmósfera, ambos en PgC año-1 (eje 
izquierdo). En la parte derecha de la gráfica se resumen los flujos correspondientes al periodo 
2000-2010. Fuente: Global Carbon Project, 2011. 
Los datos más recientes, referidos solamente al año 2010, no hacen más que constatar 
la situación arriba señalada. La acumulación de CO2 atmosférico durante esta anualidad 
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9,1±0,5 Pg C a-1 
0,9±0,7 Pg C a-1 
5,0±0,2 Pg C a-1
2,6±1,0 Pg C a-1
2,4±0,5 Pg C a-1
de alta precisión en 1959 y 237 Pg C desde 1750 (NOAA/ESRL), y que no son 
compensadas por las disminuciones derivadas de los planes de reforestación de la 
década de los 90 ni por la reducción en las emisiones de CO2 consecuencia de la 
mencionada crisis económica. Las emisiones de CO2 procedentes de la quema de 
combustibles fósiles fueron alrededor de un 1,1% mayores cuando sólo se consideró el 
2010 (9,1 Pg C a-1), mientras que las procedentes de los cambios en el uso del suelo 
apenas mostraron cambios (Fig. 3).  
 
 
Figura 3. Destino de las emisiones antropogénicas de CO2 durante el año 2010. Fuente: Global 
Carbon Project, 2011. 
El crecimiento anual de la concentración atmosférica de CO2 fue de 2,36±0,09 ppm en 
2010, uno de los mayores datos registrados en las últimas décadas. Los incrementos 
correspondientes a los años comprendidos entre 2000-2009 fueron de 1,9±0,1 ppm por 










































Tabla 1. a) Crecimiento anual en la concentración atmosférica de CO2 correspondiente a las 
cuatro últimas décadas (1970-2010) expresado como el valor medio de cada década y b) 
correspondiente a la última década (2000-2010) calculado como el valor medio anual. Fuente: 







Los datos atmosféricos recogidos al final del 2010 indicaron valores de 389,6 ppm de 
CO2, un 39 % más que la concentración registrada al inicio de la Revolución Industrial 
(alrededor de 278 ppm en 1750), siendo la mayor concentración atmosférica de CO2 
observada durante los últimos 800.000 años (Fuente: NOAA/ESRL Carbon Tracker, 
Enero 2014), con un ritmo de crecimiento de 2 ppm por año durante la primera década 
del siglo XXI. Los registros más recientes, (Julio de 2015) revelan valores que ya 






Figura 4. Evolución de la concentración atmosférica de CO2 en ppm (la línea roja representa los 
valores medios mensuales y la línea negra estos mismos valores después de la corrección 
estacional) durante los años 2007-2012 (izquierda) y desde el 2011 hasta julio de 2015 
(derecha). Fuente: NOAA/ESRL http://www.esrl.noaa.gov/gmd/ccgg/trends/. 
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Los cambios en la concentración atmosférica del CO2, CH4 y otros gases de efecto 
invernadero como resultado del consumo de recursos naturales y la transformación del 
territorio están afectando al sistema Tierra en al menos dos importantes aspectos. En 
primer lugar, se puede considerar que, a grandes rasgos, el clima actual está cambiando 
y que la superficie de la tierra está en promedio está 0,8 ºC más caliente que a 
principios del siglo XX, siendo la primera década del siglo XXI (2000-2010) la más 
cálida de los 100 años anteriores (Arndt et al., 2010). Las variaciones climáticas han 
sido frecuentes a lo largo de toda la historia de la Tierra, como las que tuvieron lugar 
durante el denominado Periodo cálido Medieval (900-1200) o en el periodo frío 
conocido como Pequeña Edad de Hielo (1550-1850). Tal como ya se ha señalado 
anteriormente, dichas variaciones también tienen su origen en causas naturales, como 
pueden ser los distintos ciclos de la actividad solar, las erupciones volcánicas o los 
cambios en la composición atmosférica de determinados gases de origen natural.  
Sin embargo, la tendencia climática actual es considerada como el resultado de una 
variabilidad climática natural alterada por la emisión de GEIs como consecuencia de las 
actividades humanas. El efecto evidente de este fenómeno es el aumento de la 
temperatura del aire y de los océanos, es decir, un llamado forzamiento climático de 
carácter antropogénico que no sólo afecta a la temperatura, sino también al patrón de 
precipitaciones, ya que de forma simultánea la cantidad, la distribución y la intensidad 
de las lluvias están igualmente sufriendo diversas modificaciones. 
En segundo lugar, parece ampliamente aceptado que el aumento de CO2 atmosférico 
tiene efectos sobre los ecosistemas terrestres y acuáticos, de tal forma que tanto la 
productividad como la biodiversidad de los mismos se ven afectadas. Así mismo, se han 
señalado cambios en el éxito competitivo de especies invasoras frente a especies 
autóctonas, además de en la capacidad natural de diversos ecosistemas como 
sumideros potenciales de C, aspecto que será tratado en el siguiente apartado. En el 
caso de los sistemas terrestres, se prevé que el cambio global afectará a su fenología 
(alargamiento del periodo productivo y la estación de crecimiento, adelantamiento de 
la floración y la fructificación) y a las interacciones entre especies (plantas-
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polinizadores o entre plantas-herbívoros), alterando la estructura y la composición de 
sus comunidades así como la sincronización de los niveles tróficos, pudiéndose 
producir migraciones altitudinales y extinciones locales de especies. Por ejemplo, en 
España se ha constatado que la primavera biológica se ha adelantado, mientras que la 
llegada del invierno se ha visto retrasada, de manera que el periodo vegetativo se ha 
prolongado unos 5 días por década durante los últimos 50 años (Peñuelas et al., 2004). 
Aquellos ecosistemas que se encuentran en su límite ecológico o geográfico 
(formaciones cuyo balance hídrico es cero, ecosistemas dominados por especies relictas 
de climas pasados, ecosistemas de alta montaña o ciertas formaciones de zonas áridas) 
son los que se verán más afectados. En el caso de los océanos, el pH de la superficie del 
agua ya ha descendido más de dos décimas desde que comenzó la revolución industrial 
(Duarte et al., 2006). Esta acidificación ha puesto en peligro a muchos organismos 
marinos que llevan a cabo procesos de calcificación, incluyendo corales, crustáceos o 
plancton, los cuales forman su esqueleto o cocha externa con carbonato cálcico. Todo 
esto a su vez está estrechamente relacionado con consecuencias económicas 
significativas para la pesca y la industria turística (Fabry et al., 2008), por lo que puede 
decirse que el impacto del cambio climático de origen antrópico está extendido a lo 
largo de todo el globo, afectando a todos los componentes que lo integran y a todos los 
niveles o sectores: medioambiental, político, económico y social. 
Ante este escenario se hace cada vez más evidente la necesidad urgente de implantar 
medidas globales que reduzcan las emisiones atmosféricas de CO2 por medio del 
establecimiento de mecanismos de mitigación o estabilización atmosférica de los GEIs y 
mediante la búsqueda de adaptaciones sostenibles a los cambios producidos tanto en el 
ciclo del C como en el sistema climático. El éxito en la aplicación de estas medidas sólo 
puede ser alcanzado a través de un estudio exhaustivo de los efectos que las actividades 
antrópicas están teniendo sobre el ciclo del C y su funcionamiento, es decir, analizando 
en profundidad las relaciones entre el C, el clima y el ser humano con el objeto de 
mitigar el impacto de este último sobre el sistema Tierra. 
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1.2. EL CARBONO EN LOS ECOSISTEMAS FORESTALES 
El C terrestre se distribuye en cinco grandes compartimentos: Atmósfera, Hidrosfera, 
Biosfera, Edafosfera y Litosfera. El reservorio con mayor representación es el 
constituido por la Litosfera (con más del 99,9 % en peso del contenido en C), seguido de 
la Hidrosfera (0,06 %), la Edafosfera (0,005 %), la Atmósfera (0,001 %) y por último la 
Biosfera (0,0009 %).  
En la tabla 2 se recogen las Gt de C correspondientes a cada uno de estos 
compartimentos. En ella se observa cómo la Litosfera destaca sobre los demás por ser el 
mayor reservorio de C terrestre, mientras que la Edafosfera contiene una cantidad de C 
dos veces superior a la que se encuentra en la Atmósfera y la Biosfera juntas, siendo el C 
terrestre, correspondiente a los suelos y la vegetación, inferior a la décima parte del C 
almacenado en los océanos. 
Tabla 2. Distribución de C entre los diferentes reservorios mundiales según diferentes autores. 
Datos en Gt C = 109 t C. Fuente: Vázquez, 2012. 
Estos cinco compartimentos no se encuentran aislados unos de otros, si no que están 
interconectados entre sí mediante flujos de materia y energía. El intercambio de C 
existente entre los distintos reservorios indicará si éstos se están comportando como 
sumideros o como fuentes de este elemento, teniendo en cuenta que cualquier 
perturbación que se produzca en alguno de ellos puede tener efectos directos sobre los 
otros. Las denominadas fuentes de C aportarán entradas positivas a la atmósfera, 
mientras que los sumideros lo retirarán de la misma.  
El ciclo del C forma parte de un sistema complejo que engloba diferentes procesos 
bioquímicos (fotosíntesis y respiración), físico-químicos (disolución de CO2 en el agua), 
químicos (meteorización de silicatos, disolución y precipitación de carbonatos) y físicos 
Reservorio C inorgánico C orgánico C total 
Atmósfera 760 - 760 
Biosfera - 560 560 
Edafosfera 1.700 1.500 3.200 
Hidrosfera 38.000 1.000 39.000 
Litosfera 48.000.000 17.000.000 65.000.000 
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(erosión, transporte y deposición), con una gran variedad de respuestas y mecanismos 
de retroalimentación, tal y como se observa en la siguiente figura (Fig. 5) en la que se 
describe el ciclo global del C, incluyendo los cinco grandes reservorios o 
compartimentos ya mencionados y los intercambios de este elemento producidos entre 
cada uno de ellos.  
Figura 5. Representación del ciclo global del C. Los flujos (flechas) y los reservorios (cajas) 
están indicados en Pg (1015 g) de C año-1 y Pg de C, respectivamente. Las flechas y las cifras en 
negro representan el ciclo natural y las flechas y las cifras en rojo la alteración de los flujos y 
reservorios por la actividad humana. El incremento atmosférico anual extraído del cuarto 
informe del IPCC se muestra en rojo. Fuente: IPCC, 2007. 
Cada uno de estos reservorios tiene su propio ritmo y un tiempo de respuesta 
determinado ante diferentes alteraciones, de tal forma que se observan diferentes 
escalas temporales en función del subsistema considerado. Así, la respuesta a los 
posibles cambios que se producen en la Biosfera y en la Atmósfera es mucho más rápida 
que la que tiene lugar en la Hidrosfera o en la Litosfera, con tiempos de residencia 
medios del C que van desde unas decenas de años en los dos primeros, hasta cientos de 









Superficie de los 
sedimentos 150 g 







Cambio de uso 
de la tierra 


















PPN y Respiración 
2,6 
4,1 Pg C año-1 
Depósitos en PgC 






grandes reservorios de C, los procesos asociados a las denominadas fuentes naturales 
de CO2 englobarían la liberación de gases volcánicos, la oxidación superficial de la 
materia orgánica del suelo y de la rocas sedimentarias, la oxidación de plantas 
contemporáneas (incluyendo tanto los organismos inferiores como las plantas 
vasculares) y de restos de animales, la disolución de calizas y dolomías en aguas 
marinas y continentales y las transformaciones de las rocas carbonatadas y materiales 
orgánicos (Guntiñas, 2009). A estas fuentes naturales, cuya contribución porcentual a 
las cantidades globales de CO2 emitido es mínima (de apenas el 3 %), habría que añadir 
las no naturales comentadas a lo largo de todo este capítulo, es decir, las procedentes de 
la quema de combustibles fósiles (que incluyen el transporte, los servicios públicos de 
electricidad, gas o petróleo y la producción industrial) y del cambio de uso del suelo, 
que comprenden en su conjunto más de 96 % de todas las emisiones de CO2 (EPA, 
2010). 
En cuanto a los sumideros de CO2, término adoptado en la CMNUCC de 1992 y que según 
la Convención se define como “cualquier proceso, actividad o mecanismo que absorbe o 
elimina de la atmósfera un GEI, un aerosol o un precursor de un GEI”, se podría decir 
que existen dos principales sumideros de GEIs: los ecosistemas terrestres y los océanos. 
Estos sumideros naturales han actuado durante siglos como fijadores-reservorios netos 
de C, siendo su capacidad de captura de dicho elemento altamente variable de año a 
año, con rangos de 0,3 a 5,0 Pg C año-1, una cantidad sin embargo significativa 
comparada con las emisiones de la quema de combustibles fósiles de alrededor de 7 Pg 
C año-1 (Prentice et al., 2001; Schimel et al., 2001). En valores promedios, el sumidero 
de C terrestre es responsable de capturar de la atmósfera aproximadamente 1/3 del 
CO2 emitido por la quema de combustibles fósiles, presentando el oceánico una 
magnitud similar (Sabine et al., 2004), desacelerando de este modo el aumento del CO2 
atmosférico.  
Teniendo en cuenta que la concentración atmosférica de CO2 es el resultado del balance 
global entre las ganancias y las pérdidas que se producen en las transferencias de C 
entre los diferentes reservorios, y que dicha concentración ha experimentado cambios 
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significativos como consecuencia del mencionado consumo creciente de recursos 
naturales y de la transformación del territorio, es de esperar que los procesos que 
integran el ciclo de C y por tanto el balance entre emisiones y capturas se vea también 
sustancialmente modificado. De esta forma, los flujos naturales que tienen lugar entre 
los distintos niveles tróficos se han visto alterados, provocando en algunas ocasiones la 
conversión de determinados ecosistemas que actuaban como sumideros en fuentes de 
C, como es el caso de algunos suelos agrícolas debido al uso que se ha venido realizando 
de los recursos edáficos y bióticos (Macías et al., 2004) y en otras, el descenso en la 
eficiencia de dichos sumideros (Canadell et al., 2007b), posiblemente como 
consecuencia de las crecientes emisiones de CO2 a la atmósfera durante el último siglo. 
Esta segunda consecuencia se ha constatado tras evaluar la proporción del CO2 
remanente en la atmósfera después de que la vegetación y los océanos hayan fijado una 
parte importante del mismo. Dicha proporción se ha visto notablemente incrementada 
durante las últimas décadas y a pesar de que durante este periodo se ha comprobado 
que la superficie ocupada por los sumideros naturales ha crecido, este crecimiento ha 
sido mucho menor que el aumento experimentado por las emisiones totales de CO2 
liberadas a la atmósfera. Así, los porcentajes de captura hace 50 años eran del 60 %, es 
decir, por cada tonelada de CO2 emitida los sumideros naturales absorbían 600 kg, 
mientras que en años recientes no superaron el 55 % (en el año 2006 sólo se 
absorbieron 550 kg por tonelada, GCP, 2003; Canadell et al., 2010), tendencia que se 
cree va a continuar en el futuro. Si este descenso persiste, la acumulación atmosférica 
de CO2 podría ser mucho más rápida, aumentaría la vulnerabilidad y la 
desestabilización de los sumideros naturales de C y podrían producirse mayores 
emisiones potenciales de este elemento desde estos sistemas naturales. 
Valorando todas estas consideraciones, parece cada vez más evidente la necesidad de 
cuantificar, evaluar, conservar y potenciar la capacidad de secuestro de C de los 
sumideros naturales por su implicación en el ciclo global de este elemento y en el clima, 
más aún cuando el balance entre las emisiones antrópicas de CO2 y los procesos 
naturales que lo eliminan de la atmósfera se refleja en la tasa de cambio de esa 
concentración atmosférica de CO2 (Sabine et al., 2004; Canadell et al., 2007a, b). Dichas 
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acciones, junto con estudios sobre la previsible evolución de esta concentración a largo 
plazo, podrían ser útiles para determinar la velocidad y magnitud del cambio climático 
inducido por el ser humano y para encontrar herramientas dirigidas hacia la mitigación 
y la estabilización de la concentración atmosférica de CO2 y el clima a distintos niveles 
(Canadell et al., 2007a). Dentro de las posibles herramientas a utilizar para ayudar a 
mitigar y estabilizar las concentraciones atmosféricas de GEIs se encuentra la gestión 
de los ecosistemas forestales, de relativamente más fácil manejo que los océanos, y que 
se señala como una estrategia eficaz para el secuestro de C en el Protocolo de Kioto. En 
el artículo 3 de dicho Protocolo se definen aquellas actividades relacionadas con el uso 
de la tierra, los cambios de uso del suelo y la selvicultura que deben ser consideradas a 
la hora de llevar a cabo los inventarios de las emisiones de los países firmantes, 
estableciendo la obligatoriedad de cuantificar el balance de C de las actividades de 
forestación, reforestación y deforestación. Como actividades de cuantificación 
voluntaria se proponen el restablecimiento de la vegetación, la gestión de bosques, la 
gestión de tierras agrícolas y la gestión de pastizales, entre las que España seleccionó la 
gestión de bosques y la gestión de tierras agrícolas. 
1.2.1. RESERVAS DE CARBONO EN LOS ECOSISTEMAS FORESTALES 
Los ecosistemas forestales constituyen el mayor reservorio de C terrestre, estimado en 
1.640 Pg C por Sabine et al (2004), más del 60 % de la reserva total de C terrestre según 
Lal (1995) y equivalente a un 220 % del C atmosférico. Ocupando una superficie de 
41,70 x 106 km2 (27 % la superficie terrestre) con proporciones de 25, 33 y 42 % para 
los bosques templados, boreales y tropicales respectivamente, los ecosistemas 
forestales contienen alrededor del 77 % de la biomasa viva. Además, se ha estimado 
que el 80 % de todo el C que la vegetación y los suelos intercambian con la atmósfera 
procede de los bosques (Pardos, 2010), siendo éstos capaces de atrapar grandes 
cantidades de CO2 (Romanyá et al., 2000) y de actuar, por tanto, como reservas 
sustanciales de C (Jobággy et al., 2000; Lal, 2005).  
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Por otro lado, los ecosistemas forestales también pueden convertirse en fuentes de CO2 
cuando sufren ciertas perturbaciones, como una elevada mortandad de individuos o 
daños ocasionados por agentes bióticos o abióticos tales como plagas y enfermedades, 
incendios, tormentas, aludes y otros daños (Pregitzer y Euskirchen, 2004) o cuando son 
sometidos a diferentes manejos forestales (tratamientos de claras, elección de la 
especie forestal, etc.). 
La distribución de C entre los diferentes ecosistemas terrestres y los contenidos 
presentes tanto en la biomasa como en el suelo de cada uno de ellos aparece indicada 
en la tabla 3. De acuerdo con los datos reflejados en dicha tabla, los bosques tropicales 
son los ecosistemas forestales que mayores contenidos de C capturan en su biomasa 
aérea, con más de 200 Mg C ha-1, seguidos de los bosques de zonas templadas y de los 
bosques boreales, con 90 y 60 Mg C ha-1, respectivamente (Bravo et al., 2007). 
Tabla 3. Superficie ocupada y contenido en C en suelos y vegetación de los diferentes 
ecosistemas. Fuentes: Pardos, 2010. 
Aunque los ecosistemas localizados a latitudes medias presentan en general un menor 
contenido en C que los bosques tropicales, se ha podido constatar que aquéllos situados 









(t C ha-1) 
Bosques templados  
(EEUU, Europa, China, 
Australia) 
10,38 59,00 100,00 159,00 153,00 
Bosques boreales  
(Rusia, Canadá, Alaska) 
13,72 88,00 471,00 559,00 407,00 
Bosques tropicales 
(Asia sin China, África, 
Sudamérica) 
17,55 212,00 216,00 428,00 275,00 
Sabanas tropicales 22,50 66,00 264,00 330,00 146,00 
Pastizales templados 12,50 9,00 295,00 304,00 243,00 
Tundra, pastos alpinos 9,50 6,00 121,00 127,00 134,00 
Desiertos/semidesiertos 45,50 8,00 191,00 199,00 164,00 
Ciénagas/zonas 
pantanosas 3,50 15,00 225,00 240,00 686,00 
Cultivos 16,00 3,00 128,00 131,00 82,00 
Total 151,15 466,00 2.011,00 2.477,00 164,00 
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en zonas con abundantes precipitaciones ven incrementada de manera considerable su 
producción, almacenando elevadas cantidades de C tanto en la vegetación como en los 
suelos debido a la estrecha dependencia que existe entre la captura de C con la 
climatología. Éste es el caso de los bosques situados en España a lo largo de la cornisa 
Atlántica y Cantábrica, donde por ejemplo, las plantaciones de coníferas y eucaliptos, 
especies ampliamente utilizadas en planes de reforestación en el norte de España, y 
especialmente en Galicia, acumulan C a un ritmo excepcionalmente elevado, de hasta 
117 Mg C ha-1 (Balboa et al., 2004, 2006a; Merino et al., 2005). Además, en dicha zona, 
los bosques naturales o seminaturales de caducifolias pueden llegar a acumular 
mayores cantidades de biomasa, con valores que superan los 200 Mg C ha-1 (Balboa et 
al., 2006b; Gallardo y Merino, 2007), que las plantaciones de rápido crecimiento 
anteriormente citadas y, debido a su menor velocidad de crecimiento y un turno de 
corta más largo, esta biomasa permanece estable durante mucho más tiempo. 
Puede decirse, por tanto, que la importancia de los ecosistemas forestales dentro del 
ciclo global del C radica no solamente en su alto valor cultural, social y económico, sino 
también en dos características fundamentales que los hace únicos: su alta capacidad 
para eliminar CO2 atmosférico, ya que fijan cerca de 3 billones de toneladas de C cada 
año (3 Pg C año-1) a través de su crecimiento neto, absorbiendo el equivalente de 
alrededor del 30 % de todas las emisiones de CO2 procedentes de la quema de 
combustibles fósiles y de la deforestación neta (Canadell et al., 2007a,b), y en su 
capacidad potencial de almacenamiento de C en distintas formas orgánicas más o menos 
estables, ya que en conjunto acumulan más del doble de la cantidad de C presente en la 
atmósfera en sus más de 4.000 millones de ha de superficie (Sabine et al., 2004; FAO, 
2005). 
El C fijado por los ecosistemas terrestres se distribuye dinámicamente en cinco sectores 
o subcompartimentos (Fig. 6), definidos por el IPCC, como (1) biomasa aérea, (2)
biomasa subterránea, (3) madera muerta (que incluye la biomasa no viva como árboles 
caídos, tocones y raíces muertas), (4) mantillo y hojarasca (litter o forest floor en la 
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teminología inglesa) y (5) materia orgánica del suelo. La biomasa aérea y la subterránea 
se engloban dentro de la biomasa vegetal viva, mientras que la fracción de la biomasa 
muerta comprende la madera muerta, las ramas y las raíces secas y la hojarasca. El 
suelo es la tercera fracción en importancia, teniendo un peso destacado en el ciclo 
global de C terrestre.  
Figura 6. Representación esquemática de los cinco sectores de C presentes en los ecosistemas 
forestales. Fuente: IPCC, 2006. 
El C neto fijado por estos ecosistemas a través de la fotosíntesis está parcialmente 
equilibrado con la liberación del mismo en forma gaseosa mediante la respiración de las 
plantas y la descomposición de residuos orgánicos de la biomasa y del C orgánico del 
suelo, existiendo por tanto un equilibrio dinámico de los flujos de C en los ecosistemas 
forestales. Si el balance neto de los flujos de C resulta positivo, los ecosistemas 
terrestres actuarían activamente como sumideros de C; en caso contrario, tendrán la 
consideración de fuentes de C. Este balance neto depende de muchos factores, entre los 
que se encuentran como los más importantes las condiciones climáticas, la 
concentración atmosférica de CO2, las características propias de la vegetación, el clima, 












Figura 7. Esquema de los flujos de C que tienen lugar dentro de un ecosistema terrestre. Fuente: 
http://amazoniaforestal.blogspot.com.es/2011/09/influencia-de-los-suelos-en-los- bosques.html. 
Aunque no existe ninguna duda sobre la importancia de los bosques en la regulación del 
clima, al ser el sistema Tierra altamente complejo, resulta difícil cuantificar con 
exactitud la contribución potencial de estos reservorios forestales dentro de las 
políticas de mitigación del cambio global. Aún a día de hoy no se ha alcanzado un grado 
sustancial de consenso respecto a este tema debido fundamentalmente a la gran 
diversidad de datos y estudios realizados a lo largo del planeta, existiendo una 
importante disparidad de resultados, generalmente atribuidos a la falta de precisión o 
al diferente uso en la terminología empleada, además de a la gran heterogeneidad de los 
propios ecosistemas forestales. Esta situación queda reflejada en los datos recogidos en 
tabla 4, donde se muestran algunas de las estimaciones a nivel mundial publicadas por 
diversos autores sobre los contenidos de C en bosques.   
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Tabla 4. Contenido de C almacenado en los ecosistemas terrestres y bosques del planeta citados 
en el texto. Fuente: Pardos, 2010. 
Estas discrepancias apuntarían a la necesidad de intensificar los esfuerzos y potenciar 
las medidas de cuantificación y evaluación de dichos sumideros y/o fuentes con el fin 
de obtener datos reales, repetitivos y precisos que puedan ser comprables a todas las 
escalas. 
1.2.2. EL PAPEL DEL SUELO EN EL CICLO DEL CARBONO 
Para una correcta valoración del balance real entre secuestro y liberación de C en los 
ecosistemas terrestres, además de la vegetación ha de tenerse en cuenta el importante 
papel de los suelos dentro del ciclo global del C. De los cinco compartimentos citados en 
los que se distribuye el C (Litosfera, Hidrosfera, Atmósfera, Biosfera, Edafosfera), el 
suelo es el que presenta una mayor influencia sobre el funcionamiento de dicho ciclo 
por varias razones, que en relación al cambio global, podrían resumirse 
fundamentalmente en tres:  
- Su alta capacidad para secuestrar y almacenar C de manera estable, varias veces 
superior a la de la atmósfera y la biosfera. 
- El elevado tiempo de residencia del C almacenado en los suelos en sus diferentes 
formas (siglos e incluso milenios en las fracciones más recalcitrantes). 
- Su destacada contribución a la concentración atmosférica de GEIs como 
consecuencia de los intercambios gaseosos (CO2, etc.) con la atmósfera, pasando cada 
año por los suelos alrededor de la décima parte del C contenido en el compartimento 
atmosférico (Oades, 1989). Las velocidades de estos intercambios pueden verse 
Biomas Contenido total de C (Pg C) Fuente 
Ecosistemas terrestres 2.200,00 Dixon, 1994 
Ecosistemas terrestres 2.477,00 Watson et al., 2000 
Ecosistemas forestales 1.640,00 Sabine, 2004 
Ecosistemas forestales 1.310,00 Waring y Schalesinger, 
1985 
Ecosistemas forestales 1.342,00 FAO, 2001 
Ecosistemas forestales 1.146,00 Watson et al., 2000 
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modificadas por determinadas situaciones, principalmente por aquellas actividades 
relacionadas con los diferentes usos del suelo, como la retirada o incorporación de 
materiales orgánicos residuales, clareos, deforestación, etc. (Macías et al., 2004).  
Gallardo y Merino (2007) señalan que aproximadamente el 50 % del C total presente en 
los ecosistemas terrestres se encuentra en los suelos y en la biomasa de los ecosistemas 
forestales, mientras que en las praderas y los sistemas agrícolas se acumulan el 33 y el 
17 % del C de los ecosistemas terrestres, respectivamente. Considerados como 
sumideros potenciales de C (Perrochoud et al., 1999; Halliday et al., 2003), los suelos 
constituyen uno de los mayores reservorios de este elemento dentro de los ecosistemas 
forestales, conteniendo unos 1500-1600 Pg C en forma de materia orgánica edáfica 
(FAO, 2002), lo cual es de 2 a 3 veces más que el C contenido en la atmósfera y la 
biosfera terrestre juntos.  
En las regiones biogeográficas situadas en latitudes medias, dada la alta proporción 
existente de superficie de tierra frente a mares y océanos, la mayor parte de los 
ecosistemas forestales actúan como sumideros de C, acumulando la vegetación y 
mayoritariamente la materia orgánica del suelo grandes cantidades de este elemento 
(Pardos, 2010). En un estudio llevado a cabo por el IPCC (2001) durante 1980-1996 
sobre la distribución latitudinal de las diferentes fuentes y sumideros de C mundiales se 
llegó a constatar este hecho, ya que dicho estudio reveló que la absorción de CO2 tenía 
lugar fundamentalmente en latitudes mayores de 30º N y en los trópicos (entre 30º N y 
30º S), mientras que en latitudes inferiores a 30º S, la absorción de este gas era 
prácticamente nula. No obstante, aunque la mayoría del C presente en los ecosistemas 
forestales se localiza en los bosques tropicales (62 % según Brown et al., 1996), los 
cuales se caracterizan por su abundante biomasa vegetal y su elevada producción, 
debido a las altas tasas de mineralización que presentan (alrededor de 6 meses de 
acuerdo con Gallardo y Merino, 2007) contienen cantidades de C edáfico muy inferiores 
a las cuantificadas en los suelos pertenecientes a bosques de latitudes medias. De esta 
forma, los suelos de los bosques boreales son los que presentan mayores contenidos de 
C (hasta un 54 % del C presente en los ecosistemas forestales según Brown et al., 1996), 
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alcanzando los 150 Mg C ha-1, seguidos por los bosques templados, con valores cercanos 
a 90 Mg C ha-1 hasta valores inferiores a los 60 Mg C ha-1 en las sabanas y a los 15 Mg C 
ha-1 en los bosques tropicales (Gallardo y Merino, 2007).  
En cuanto a las formas en las que el C se encuentra en el suelo, existen una gran 
variedad de las mismas, con marcadas diferencias en cuanto a su labilidad, y cuya 
variabilidad en relación a su abundancia va a depender fundamentalmente del tipo de 
clima y del sustrato litológico. Atendiendo a su composición química pueden dividirse 
inicialmente en dos grandes grupos: formas orgánicas (F.O.) y formas inorgánicas (F.I.). 
Las primeras proceden del C previamente almacenado en la biota y se encuentran o 
bien en forma de residuos orgánicos poco alterados de vegetales, animales y 
microorganismos o bien en forma de humus y compuestos altamente condensados 
(Jackson, 1964), alcanzando alrededor de 1.500 Pg C en el primer metro de suelo (FAO, 
2001). Por otra parte, el C inorgánico presente en los suelos se ha estimado en torno a 
los 1.700 Pg C (FAO, 2001; Swift, 2001), por lo que supera en cantidad al C orgánico, 
aunque a diferencia de éste, es menos activo. Las formas inorgánicas de dividen a su vez 
en dos tipos: F.I. sólidas, originadas por la carbonatación del calcio liberado en los 
procesos de alteración mineral por el CO2 atmosférico, y F.I. solubles, formadas por el 
CO2 disuelto e iones derivados. Además deben considerarse las formas gaseosas como 
CO2, CO o CH4 presentes en la atmósfera del suelo (Macías et al., 2004).  
El C orgánico del suelo constituye el principal elemento que forma parte de la materia 
orgánica edáfica, de ahí que comúnmente ambos términos sean considerados 
equivalentes y se hable indistintamente de uno u otro. La materia orgánica del suelo se 
define como el conjunto de residuos orgánicos de origen animal y/o vegetal, en 
diferentes estados de descomposición y que se acumulan tanto en la superficie como 
dentro del perfil del suelo (Rosell, 1999). Al mismo tiempo incluye una fracción viva, la 
biota, que participa en la descomposición y transformación de los residuos orgánicos 
(Aguilera, 2000). La materia orgánica edáfica presenta distintas formas y niveles de 
organización, constituyendo una mezcla heterogénea de componentes de diferente 
origen en proporciones y estados evolutivos variables. Si se descartan las poblaciones 
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microbianas del suelo, se distinguen tres formas principales dentro de la materia 
orgánica: (i) los restos vegetales y animales en fase de descomposición (1-10 %), en 
forma libre en el suelo o débilmente asociados a la fracción mineral mediante enlaces 
débiles de naturaleza predominantemente física; (ii) las sustancias no húmicas (10-40 
%), que son componentes orgánicos clasificables en categorías bioquímicas conocidas 
como polisacáridos, ligninas, lípidos, proteínas, resinas, pigmentos, etc., en su mayoría 
de origen vegetal y una pequeña parte como producto de síntesis de la comunidad 
microbiana; y (iii) las sustancias húmicas (40-60 %), que constituyen el principal 
reservorio de C en los suelos (González, 2011). Ya que la capacidad para la retención de 
C en el suelo durante largos periodos de tiempo va a venir determinada 
fundamentalmente por las características intrínsecas de la propia materia orgánica, el 
estudio sobre su composición, su grado de estabilidad, tiempos de residencia y nivel de 
alteración que presenta serán cuestiones esenciales si se pretende conocer el futuro del 
C edáfico así como evaluar correctamente los flujos de este elemento entre los distintos 
reservorios terrestres.  
Los estudios sobre la dinámica de mineralización del C (Fernández et al., 2006a) han 
puesto de manifiesto la existencia de dos fracciones de diferente labilidad que se 
descomponen simultáneamente pero con distintas velocidades de mineralización y por 
tanto, con distintos tiempos de permanencia en el suelo, pudiendo existir, según 
algunos autores, una tercera fracción con características intermedias entre las dos 
anteriormente citadas (Fig. 8). La fracción más lábil, con un corto tiempo de vida media, 
se mineraliza más rápidamente, mientras que la fracción más estable, considerada 
recalcitrante y significativamente más abundante, puede llegar a alcanzar de media 
tiempos de permanencia en el suelo de cientos a miles de años por su menor velocidad 
de descomposición. La fracción intermedia compartiría las características de las dos 
anteriores, situándose más próxima en cuanto a su composición y su nivel de 
degradación a la fracción considerada como recalcitrante. La composición, labilidad y 
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la hora de determinar la capacidad de almacenamiento de C en los suelos forestales, 
viéndose afectadas dichas características de diferente forma por los factores, tanto de 

















Figura 8. Diagrama de las diferentes fracciones que constituyen la materia orgánica edáfica y 
algunas características que las definen. Fuente: Davidson y Janssens, 2006. 
La incorporación y fijación de C a la edafosfera puede producirse de varias formas, tal y 
como se observa en la representación de la figura 9. Respecto a las formas inorgánicas, 
se sabe que el suelo puede contener grandes cantidades de carbonatos, lo que le 
permite fijar el CO2 procedente de la respiración radicular en forma sólida dando lugar 
a FeCO3, CaCO3, MgCO3 o Na2CO3. También se produce una incorporación de este gas al 
medio edáfico como consecuencia de la alteración de los minerales lábiles existentes en 
el suelo, tales como la calcita, las plagioclasas o los minerales ferromagnesianos, dando 
lugar, en la mayor parte de los casos, a iones HCO3- que van a formar parte de la 
disolución del suelo. Así mismo, la vegetación capta el CO2 de la atmósfera y, a través de 
procesos fotosintéticos, lo metaboliza y almacena en sus tejidos en forma de 
compuestos carbonados. Por último, aunque en menor grado, la entrada del C al medio 
edáfico puede producirse por la oxidación de CH4 atmosférico por parte de 












la entrada de C orgánico en el medio edáfico tiene su principal origen en la 
incorporación y descomposición de restos vegetales y/o animales, los cuales 
experimentan, junto con la materia orgánica ya humificada, una serie de 
transformaciones que dan lugar a la fijación y almacenamiento en el suelo de 
componentes orgánicos más o menos estabilizados y con tiempos de permanencia y 
labilidad variables. 
Figura 9. Diferentes fracciones o reservorios de C dentro del compartimento edáfico, flujos que 
tienen lugar entre ellos y tiempos medios de permanencia en el suelo. Fuente: Stockman et 
al. (2013). 
Los flujos de C en el medio edáfico vienen determinados por el balance entre las 
entradas y salidas de C del ecosistema, debiéndose las entradas principalmente a la 
caída de la hoja y la rizodeposición. Las salidas de C del ecosistema tienen en cambio su 
origen en los procesos de descomposición de la materia orgánica y en la respiración 
tanto de raíces (autótrofa) como de micro y macro-organismos edáficos (heterótrofa) 
en forma de CO2  junto con los flujos de otros gases, tales como el CH4 (Rustad et al., 
2000; Jandl et al., 2007) y con los procesos de lixiviación de compuestos de C disueltos 
o particulados (Davidson y Janssen, 2006).
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1.2.3. FACTORES QUE INFLUYEN SOBRE LA CAPACIDAD DE SECUESTRO DE 
CARBONO EN LOS SUELOS FORESTALES 
Los distintos compartimentos edáficos de C, y por tanto la capacidad potencial para el 
secuestro de C en los suelos, pueden verse modificados por diversos factores, entre los 
que se encuentran como los más influyentes los (i) factores bioticos, como son el tipo de 
vegetación (Binkley y Giardina, 1998; Quideau et al., 2001; Vesterdal et al., 2008), que 
controlaría la cantidad, calidad y distribución de la hojarasca que llega al suelo, junto 
con la comunidad microbiana asociada que descompondría dichos aportes (Ekschmitt 
et al., 2008; Mueller, et al., 2012) y los (ii) factores abióticos, entre los que se engloban la 
climatología, la topografía y el sustrato litológico o el tipo de suelo (contenido en 
arcillas, textura, agregación, humedad, pH, salinidad, capacidad de intercambio 
catiónico, estatus de nutrientes, mineralogía, etc.) (Callesen et al., 2003; Homann et al., 
2007; Díaz-Pinés et al., 2011). Todos ellos pueden verse afectados directa o 
indirectamente por las diversas prácticas forestales que suelen llevarse a cabo en los 
diferentes ecosistemas forestales, como pueden ser la elección de la especie arbórea 
seleccionada, la deforestación, la aforestación, etc. (Lal, 2005), y a las que habría que 
añadir los efectos de las posibles perturbaciones que tengan lugar en ellos, como los 
incendios naturales, las sequías, las plagas o las enfermedades. Estos factores van a 
modificar de alguna forma el equilibrio natural de entradas y salidas de C en el suelo, en 
función de las cuales éste actuará atrapando o liberando CO2.  
1.2.3.1. Material de partida
Ya que la formación y características de un suelo vienen determinados en parte por el 
tipo de roca sobre el que se desarrolla, parece obvio que el sustrato litológico influya de 
manera significativa, entre otros aspectos, sobre las características de la materia 
orgánica edáfica. De esta forma, cada material de partida, según su composición, tipo y 
grado de alteración, influirá de manera diferente sobre los procesos relacionados con el 
aporte, la mineralización y la estabilización de la materia orgánica edáfica como 
consecuencia de la vegetación y la fauna de dicho suelo. Por ejemplo, se ha constatado 
que los suelos desarrollados sobre rocas básicas, como gabros, anfibolitas y granulitas, 
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son los que presentan mayores contenidos de C, seguidos por los desarrollados sobre 
roca granítica y rocas metamórficas, respectivamente (Estévez et al., 2000; Leirós et al., 
2000; Díez-Lázaro et al., 2002; Macías et al., 2004 o Balboa et al., 2006b), lo que sugiere 
una cierta relación entre la presencia de distintos minerales y la riqueza del suelo en 
materia orgánica. 
Así, la composición química y mineralógica de cada uno de los diferentes sustratos 
litológicos va a condicionar en gran medida el contenido y la labilidad de la materia 
orgánica edáfica a través del aporte de nutrientes al medio edáfico procedentes 
fundamentalmente de los procesos de alteración de la roca. Los iones liberados al suelo 
pueden asociarse a la materia orgánica edáfica mediante la formación de coloides para 
promover, en mayor o menor extensión, su floculación e inmovilización junto con la 
consiguiente estabilización de la misma (Macías et al., 2004). De esta forma, la 
movilidad y la disponibilidad de dichos nutrientes serán claves para el desarrollo y la 
actividad de la biota edáfica. Por otro lado, el material de partida y su nivel de 
alteración condicionan otras muchas de las propiedades edáficas, como son la 
estructura del suelo, su cohesión y porosidad, el tamaño y el tipo partículas, la 
estabilidad de los agregados, la capacidad de retención de agua y de iones cambiables, o 
el pH, entre otras, por lo que el tipo de sustrato litológico así como su nivel de 
alteración van a influir de manera decisiva sobre la materia orgánica del suelo y por 
tanto sobre la fertilidad del suelo (Macías et al., 2004).   
1.2.3.2. Condiciones climáticas: temperatura y humedad 
La liberación de CO2 desde el medio edáfico hacia la atmósfera, con una contribución 
estimada del orden del 60-70 % del total de la respiración del ecosistema forestal 
(Malhi et al., 1999; Steinmann et al., 2004), atribuida casi exclusivamente a la 
respiración radicular y a la descomposición microbiana de la materia orgánica 
(Davidson y Janssen, 2006), se contrapone con la fijación fotosintética del C que tiene 
lugar en el ecosistema, resultando la diferencia entre ellos un secuestro de C (Granier, 
2000) que puede ser de signo positivo o negativo. Al implicar las reacciones químicas y 
bioquímicas que tienen lugar en la edafosfera procesos que además de estar sujetos a 
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posibles limitaciones de carácter hídrico dependen estrechamente de la temperatura, 
bajo un escenario de calentamiento global el equilibrio entre la liberación y la fijación 
de CO2 en el suelo podría verse modificado de forma significativa como consecuencia de 
la previsible aceleración tanto de la producción primaria neta como de la 
descomposición de la materia orgánica edáfica (Jandl et al., 2007). En el caso de los 
suelos forestales, cuya respuesta ante las variaciones climáticas y los cambios en el uso 
del suelo es más fuerte que en otros tipos de suelos bajo otras formaciones vegetales 
(Schimel, 1995; Valentini et al., 2000; Rustad et al., 2001), la aceleración de dichos 
procesos podría ser incluso mayor, viéndose además potenciada por la influencia que 
los elevados valores de los últimos decenios en la concentración atmosférica de CO2 
tiene sobre este tipo de ecosistemas. Todo ello podría favorecer la pérdida de eficiencia 
del compartimento edáfico como sumidero estable de C.  
No obstante, a pesar de la ya ampliamente reconocida influencia de la temperatura 
sobre los procesos de descomposición de la materia orgánica, la relación directa entre 
ambos parámetros aún no está completamente resuelta. De esta forma, se han 
encontrado diversos resultados, procedentes tanto de modelos empíricos como 
teóricos, como las simulaciones sobre la dinámica de la materia orgánica realizados por 
Kirschbaum, 2004 o Eliasson et al., 2005, las incubaciones de suelos en laboratorio 
llevados a cabo por Townsend et al., 1997, Cabaneiro et al. 2008 o Fernández et al., 
2010a, o las medidas directas, que intentan explicar las diferentes respuestas 
observadas por parte de la materia orgánica ante aumentos de temperatura. Todos 
ellos comparten como punto inicial de discusión la hipótesis de que la materia orgánica 
más antigua del suelo es más o menos sensible a los cambios de temperatura en 
comparación con la materia orgánica reciente. 
Aunque algunas teorías cinéticas pronostican un mayor o menor aumento de la 
sensibilidad térmica de los procesos de descomposición a medida que se incrementa la 
complejidad química del sustrato, característica que presenta la materia orgánica más 
antigua y por tanto, con un mayor grado de transformación (Bosatta y Ågren, 1999; Bol 
et al., 2003; Waldrop y Firestone, 2004; Biasi et al., 2005; Leifel y Fuhrer, 2005; Knorr et 
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al., 2005; Rey y Jarvis, 2006; Curiel-Yuste et al., 2007; Karhu et al., 2010; Conant et al., 
2011), otros estudios muestran resultados contrarios (Kirschbaum, 1995; Liski et al., 
1999; Giardina y Ryan, 2000; Fang et al., 2005; Fierer et al.,  2005; Reichstein et al., 
2005; Rey et al., 2005; Plante et al., 2010), lo que hace que actualmente exista un gran 
interés por dilucidar este aspecto (Rey y Jarvis, 2006; Curiel Yuste et al., 2007). Esta 
disparidad en cuanto a las teorías propuestas se corresponde con la alta 
heterogeneidad que presenta la materia orgánica en cuanto a su composición y 
labilidad, y que ya ha sido señalada en párrafos anteriores.  
Las divergencias en cuanto al efecto que los cambios de temperatura ejercen sobre la 
descomposición de la materia orgánica tienen su origen fundamentalmente en la 
estructura y composición de la materia orgánica más recalcitrante. Ya se ha comentado 
que la materia orgánica del suelo está constituida fundamentalmente por fracciones 
orgánicas de diferente composición, labilidad y velocidad de degradación. Diversos 
estudios indican que la fracción más rápidamente degradable es la que menor 
representación en porcentaje total de C tiene en los suelos. Por ejemplo, en el caso de 
Galicia, el contenido en C lábil de los suelos forestales bajo bosques de especies 
caducifolias y asentados sobre rocas ácidas no alcanzan el 2 % del C total del suelo, 
mientras que el 98 % restante corresponde a la fracción más estable de la materia 
orgánica. Esta última fracción está a su vez formada por una mezcla de componentes de 
diferentes características. Por un lado, en ella pueden encontrarse una serie de 
compuestos relativamente más simples, con largos tiempos medios de residencia y 
asociados a mecanismos de protección física y química contra su descomposición, y por 
otro, componentes más complejos, con una baja reactividad inherente y que requieren 
altas energías de reactivación para su descomposición (Davidson y Janssens, 2006). 
Esta última complejidad, junto con los efectos a corto, medio y largo plazo del 
calentamiento global sobre las diferentes latitudes geográficas, hacen difícil a día de hoy 
estimar las consecuencias que el cambio global tendrá sobre las reservas totales de C en 
los suelos. Lo que sí parece altamente probable es que los procesos de descomposición 
de la materia orgánica se van a ver de alguna forma acelerados por el aumento de 
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temperatura, dependiendo la magnitud de esta respuesta de diferentes factores. Los 
aspectos señalados como más importantes serían las características intrínsecas de la 
propia materia orgánica, los patrones geográficos del clima (que podría modificar el 
régimen hídrico edáfico y provocar déficits de agua en los suelos (Carlyle y Batha, 1988; 
Kutsch y Kappen, 1997; Reichstein et al., 2002) y el tipo de suelo. Por ello resulta 
imprescindible una correcta valoración de los factores arriba citados así como de los 
efectos que cualquier alteración producida en alguno de ellos pueda tener sobre el ciclo 
del C y por tanto sobre un sumidero de C terrestre tan importante como el suelo. Por 
otro lado, también hay que considerar que el aumento generalizado de la temperatura 
puede originar, directa o indirectamente, otras perturbaciones en los ecosistemas, 
como pueden ser el aumento del riesgo de incendios o la mayor incidencia de plagas y 
enfermedades, entre otros, por lo que el estudio del efecto de la temperatura sobre la 
capacidad de secuestro de C en los suelos forestales debe englobar el ecosistema 
forestal en su conjunto. 
Otra variable con una fuerte influencia sobre los procesos de descomposición de la 
materia orgánica edáfica, por su estrecha relación con la actividad de los 
microorganismos del suelo y con la difusión de nutrientes en el espacio poroso de éste 
(Harris, 1981; Robertson et al., 1997; Guntiñas, 2009) es la humedad o contenido de 
agua en el suelo. El déficit o el exceso de esta sustancia en el medio edáfico va a 
condicionar la actividad metabólica de la edafo-fauna, de tal manera que ésta disminuye 
o se detiene prácticamente cuando el contenido de agua en el suelo se sitúa por debajo
de un determinado límite (Howard y Howard, 1993;Davidson et al., 1998; Curiel-Yuste 
et al., 2003) o cuando se da un exceso de la misma, provocando en este último caso la 
sustitución de las poblaciones aeróbicas por poblaciones anaeróbicas, así como 
limitaciones en la difusión de oxígeno en el suelo (Skopt et al., 1990; Rodrigo et al., 
1997). La estrecha relación que existe entre el agua del suelo y los procesos 
microbianos es compleja debido a que los diferentes mecanismos físicos que tienen 
lugar en el medio edáfico, tales como el movimiento de agua o la difusión de gases y 
solutos, van a verse afectados de manera significativa por las características intrínsecas 
de los suelos. Por otro lado, la interdependencia que existe entre la presencia de 
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humedad en el suelo con otros factores que afectan a la respiración edáfica, como la 
capacidad de campo (Carlyle y Than 1988; Howard y Howard 1993; Keith et al., 1997; 
Epron et al., 1999; Reichstein et al., 2002), el contenido y la calidad de la materia 
orgánica (Taylor et al., 1989), la biomasa microbiana, la densidad de raíces, la acidez y 
textura del suelo, la productividad del ecosistema (Raich y Schlesinger 1992; Raich y 
Potter, 1995) o los cambios en la población de los organismos descomponedores (Rey 
et al., 2005), hacen que resulte complejo determinar los efectos directos de la presencia 
de agua en el suelo y la respuesta de la actividad microbiana. Por ello, se han utilizado 
gran cantidad de modelos y ecuaciones de diversa índole (lineal, logarítmica, cuadrática 
y parabólica) para intentar explicar dicha la relación entre ambos parámetros (Orchard 
y Cook, 1983; Schlenter y van Cleve, 1985; Doran et al., 1991; Oberbauer et al., 1992; 
Hanson et al., 1993, Howard y Howard, 1993), sin llegar sin embargo a día de hoy a 
resultados concluyentes, bien por las distintas aproximaciones experimentales o bien 
porque en ellos la humedad del suelo se expresa de manera diferente, haciendo 
prácticamente imposible su comparación directa. Por otra parte, se ha observado que 
ante importantes carencias de agua en el suelo, tanto la cantidad total como la 
distribución de las precipitaciones a lo largo del año podrían ser factores determinantes 
en el control de la respiración edáfica (Borken et al., 1999; Lee et al., 2002; Rey et al., 
2002), incluso en ecosistemas templados donde esta precipitación se distribuye más o 
menos regularmente durante todo el año (Borken et al. ,1999; Longdoz et al., 2000; Lee 
et al., 2002). Los resultados extraídos de diversos trabajos relacionados con esta 
hipótesis ponen de manifiesto que, junto con la temperatura y la humedad edáfica, el 
patrón temporal de precipitaciones juega un papel clave en la cantidad de C total 
liberado por los suelos, incluso en zonas de clima templado (Curiel Yuste et al., 2003), 
por lo que su influencia debería tenerse en cuenta a la hora de explicar las variaciones 
en la liberación edáfica de CO2 a la atmósfera.  
De este modo, cualquier variación de importancia y sostenida en el tiempo en alguno de 
estos parámetros (temperatura y humedad), especialmente los cambios derivados del 
calentamiento global, puede afectar significativamente al ciclo del C ya que conllevan la 
modificación tanto del régimen de temperaturas como de la distribución de las 
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precipitaciones a nivel macroespacial, repercutiendo por tanto en el régimen térmico e 
hídrico de muchos suelos así como en las características y en la dinámica de su materia 
orgánica edáfica y consecuentemente en los tiempos de permanencia de los distintos 
compuestos carbonados en la Edafosfera. 
1.2.3.3. Tipo de especie arbórea 
Respecto a la influencia del tipo de especie forestal sobre el compartimento edáfico, han 
sido muchos los estudios que han aportado información sobre el efecto de la 
composición de la masa arbórea sobre los ciclos biogeoquímicos y las interacciones que 
tienen lugar en el suelo (Binkley, 1995; Binkley y Giardina, 1998; Finzi et al., 
1998a,b; Priha y Smolander, 1999; Augusto et al., 2002; Menyailo et al., 2002a,b; 
Dijkstra y Fitzhugh, 2003; Hagen-Thorn et al., 2004; Reich et al., 2005; Moukoumi 
et al., 2006; Hobbie et al., 2007; Vesterdal et al., 2008; Mareschal et al., 2010; 
Mueller et al., 2012; entre otros). No obstante, no se ha logrado alcanzar una idea clara 
y generalizada de la extensión que dichos efectos tienen sobre el suelo en las diferentes 
zonas y ecosistemas (Augusto et al., 2002; Binkley y Menyailo, 2005; Jandl et al., 2007). 
Este hecho puede ser debido, entre otros factores, a la alta variabilidad y a la 
heterogeneidad que presentan los ecosistemas forestales actuales y al cambio que se 
está produciendo en la naturaleza de las especies dominantes de muchos de 
éstos ecosistemas con consecuencias inciertas para los ciclos biogeoquímicos que 
tienen lugar en ellos (Ellison et al., 2005; Campbell et al., 2009; Mueller et al., 2012). 
Otra de las posibles causas de la falta de consenso puede ser la dificultad o la 
inviabilidad que conlleva reproducir en el laboratorio los procesos que tienen 
lugar en el suelo; esta dificultad se debe, por un lado, a que estos procesos 
requieren de largos periodos de tiempo, desde décadas a milenios (Parton et 
al.,1988; Trumbore, 2000; Hobbie et al., 2007), y por otro, a que la mayor parte de la 
materia orgánica edáfica procedente de los aportes vegetales ha sufrido 
transformaciones por parte de los microorganismos y ha reaccionado con los 
minerales del suelo de diferentes formas (Stevenson, 1994), algo difícilmente 




A pesar de estas discordancias, lo que sí está ampliamente aceptado es que el efecto de 
la especie arbórea sobre el suelo se debe fundamentalmente a que ésta determina en 
gran medida las condiciones biológicas, químicas y físicas del mismo (Muy y Lust, 1992; 
Binkley y Giardina, 1998; Priha et al., 1998,1999; Priha y Smolander, 1999; Augusto et 
al., 2002; Brüggemann et al., 2005). De esta forma, el tipo de especie forestal influye 
sobre el ciclo de nutrientes edáfico de manera directa, por medio de la entrada de 
hojarasca (Turner et al., 1993; Prescott, 2002) y por las pérdidas resultantes de los 
procesos de lavado y lixiviación del suelo (Lovett et al., 2002; Compton et al., 2003), e 
indirectamente, mediante la (i) alteración del microclima y el régimen de 
perturbaciones (Chapin et al., 2002), (ii) la precipitación química (Edmonds et al., 
1991), fundamentalmente de iones de origen antropogénico liberados a la atmósfera y 
que son lavados por la lluvia e incorporados a los ecosistemas forestales, como sulfatos, 
nitratos, amonio e hidrógeno (Lin et al., 1999; Krupa, 2002), con un elevado potencial 
acidificante y (iii) por medio de los aportes de biomasa al suelo y de la actividad de las 
comunidades vegetales y animales asociadas (Bauhus et al., 1998; Priha y Smolander, 
1999; Còté et al., 2000; Priha et al., 2001; Smolander y Kitunen, 2002), afectando tanto 
al ciclo biogeoquímico del C edáfico (Menyailo et al., 2002a,b; Vesterdal et al., 2008) 
como a los flujos que tienen lugar entre los diferentes reservorios de C. 
Los trabajos que estudian la influencia de la especie arbórea sobre el ciclo de nutrientes 
del suelo son muy comunes y están ampliamente extendidos. Entre ellos se pueden 
destacar los que ponen de manifiesto la relación entre el contenido de determinados 
cationes básicos y el pH del suelo con diferentes tipos de especies vegetales (Lelong et 
al., 1990; Binkley et al., 1995; Finzi et al., 1998a; Augusto et al., 2002; Dijkstra y Smiths, 
2002; Reich et al., 2005; Ostra et al., 2006), o los que demuestran la existencia de una 
mayor hidrofobicidad en suelos desarrollados bajo bosques de coníferas, debido 
fundamentalmente a los altos contenidos de resinas, ceras y aceites aromáticos en sus 
acículas (Doerr et al., 2000; Mataix-Solera y Doerr, 2004; Pérez-Bejaranano et al., 2008) 
en comparación con la que se encuentra en los suelos bajo especies de caducifolias. Este 
tipo de estudios es muy superior en número al de trabajos que investigan los efectos de 
la especie vegetal sobre la materia orgánica edáfica y su dinámica, a pesar de existir 
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indicios de que el tipo de especie arbórea dominante afecta de alguna manera a la 
cinética y al almacenamiento de C en los ecosistemas forestales. Se sabe que las 
distintas especies arbóreas tienen efectos diferenciados sobre el volumen y la 
profundidad del horizonte O, existiendo trabajos donde dichos efectos aparecen 
claramente descritos (Raulund-Rasmussen y Viejre, 1995; Binkley y Giardina, 1998; 
Finzi et al., 1998b; Gärdenäs, 1998; Augusto et al., 2002; entre otros). Sin 
embargo, la influencia sobre el horizonte mineral, y fundamentalmente sobre la 
materia orgánica contenida a lo largo del perfil edáfico, resulta más difícil de estimar. 
Por ello, la mayor parte de las conclusiones respecto al efecto de las especies forestales 
sobre el C edáfico se basan en la acumulación de C en la capa superficial del suelo. No 
obstante, estudios recientes tales como los de Ostra et al., (2006) o Vesterdal et al. 
(2007) plantean dudas sobre la existencia de un efecto significativo del tipo de árbol 
incluso sobre estas capas, ya que en estos trabajos se observó una tendencia 
opuesta a lo esperado entre el contenido de C de la capa de hojarasca y de los 
horizontes más profundos y que lo relacionan con un posible movimiento vertical 
del C a lo largo del perfil edáfico o con las rizodeposiciones y no con el tipo de 
especie vegetal. Por todo ello, aún no está totalmente resuelta la cuestión de si el 
stock de C edáfico difiere bajo diferentes especies forestales o si sólo tiende a estar 
diferentemente distribuido entre la capa de hojarasca y el suelo propiamente dicho.  
Lo que parece menos cuestionable es que, en relación al ciclo del C edáfico, los 
principales factores afectados por el tipo de especie forestal son la cantidad, la calidad y 
la distribución de la hojarasca (Binkley y Giardina, 1998, Quideau et al., 2001; Vesterdal 
et al., 2008; Mueller et al., 2012). Los atributos químicos de la misma, entre otros, la 
lignina y la relación C/N, parecen determinar la calidad de la materia orgánica y por 
tanto su comportamiento durante su descomposición (Berg y McClaugherty, 1989; 
Taylor et al., 1989; Riffaldi et al., 1996) y su posterior incorporación al perfil edáfico. No 
obstante, no existe, tal como ya apuntaron Ågrenn y Bosatta (1987), una expresión 
universal aplicable de forma genérica que proporcione una relación inmediata entre las 
propiedades de la hojarasca y las tasas de descomposición de la materia orgánica 




dinámica edáfica del C a través de la composición de su hojarasca asociada (Gower y 
Son, 1992; Hobbie, 1992; Prescott y Preston, 1994; Paré y Bergeron, 1996) puede 
extraerse de varios trabajos donde, por ejemplo, se observa una mayor presencia de C 
en las capas más superficiales de los suelos desarrollados bajo bosques de coníferas en 
comparación con los bosques de especies caducifolias, hecho que se ha atribuido 
fundamentalmente a la diferente velocidad de descomposición, generalmente más lenta 
en los primeros, de la hojarasca procedente de uno y otro ecosistema (Vesterdal y 
Raulund-Rasmussen, 1998). Otros estudios muestran que la hojarasca procedente de 
ecosistemas de coníferas suele reducir la disponibilidad de N en el suelo por su bajo 
contenido en este elemento y por su riqueza en lignina (Pastor et al., 1987), mientras 
que en biomas como la tundra la calidad de la materia orgánica se constituye como el 
elemento más importante (incluso con mayor influencia que la temperatura) en el 
control de la mineralización del C (Nadelhoffer et al., 1991).   
La relación entre los diferentes tipos de especie arbórea y la dinámica edáfica del C 
viene determinada por los procesos de salida y entrada de este elemento al ecosistema, 
sin existir a día de hoy un acuerdo sobre el mayor o menor peso de una u otra vía en la 
variablidad interespecífica. Existen trabajos (Binkley y Valentine, 1991; Augusto et al., 
2002; Vesterdal et al, 2008;) que sugieren que las diferencias que la especie vegetal 
provoca en el ciclo de C edáfico están condicionadas en mayor medida por los procesos 
de salida (por ejemplo, la actividad de descomposición), mientras que las 
investigaciones llevadas a cabo por Díaz-Pinés et al (2011) o Hansson et al., (2011) 
indican lo contrario, es decir, serían las entradas de C procedentes de la caída de la hoja, 
en este caso, las más importantes. 
Otros factores que deben ser tenidos en cuenta al evaluar el almacenamiento de C en el 
medio edáfico, y que también dependen estrechamente del tipo de especie forestal, son, 
por un lado (i) la profundidad de las raíces, cuya contribución al pool de C del suelo es 
del mismo orden que la de las hojas (Vogt et al., 1986; Rasse et al., 2005), que difiere en 
función de una especie u otra y con efectos sobre la acumulación de la materia orgánica 
edáfica, (ii) la densidad de la madera y (iii) el estado sucesional del bosque. Referente al 
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primero de estos factores, existen trabajos donde se muestra una relación clara entre la 
profundidad de las raíces y la acumulación de C edáfico, como por ejemplo el estudio 
llevado a cabo por Finér et al. (2007). En este trabajo se observó que las especies de 
coníferas, caracterizadas por una escasa profundidad de enraizamiento, favorecieron la 
acumulación de materia orgánica únicamente en la parte más superficial del suelo al 
compararlas con bosques deciduos, cuya biomasa radicular se caracteriza por estar 
mucho más desarrollada (Finér et al., 2007). Otras investigaciones (Crow et al., 2009; 
Vesterdal et al., 2013) identificaron como principal factor responsable de la formación 
de C estable en el suelo a la diferente productividad de raíces, en el caso de bosques de 
caducifolias, y a la entrada de acículas, en el de coníferas. En cuanto a la densidad de la 
madera, a iguales volúmenes de biomasa los árboles con mayor densidad, esto es, la 
mayoría de las especies deciduas, suelen acumular más C que las especies con 
densidades más ligeras, es decir, especies de coníferas (Resh et al., 2002; Jandl et al., 
2007). La tabla 5 muestra los diferentes contenidos de C presentes tanto en el suelo 
como en la biomasa viva de las especies arbóreas más comunes en Europa y en ella se 
observa que los bosques de Pinus sylvestris son los que menor cantidad de C total 
presentan, mientras que los de hayas son los que alcanzan los mayores valores.  
Tabla 5. Densidad de madera y contenido medio de C presente en los suelos y la biomasa viva 
de las especies más representativas que constituyen los ecosistemas forestales europeos. 






C en el árbol 
(Mg ha-1) 




Pinus sylvestris 490 60 62 122 
Picea abies 430 74 140 214 
Abies alba 410 100 128 228 
Fagus sylvatica 680 119 147 266 
Quercus sp. 660 83 102 185 
Sin embargo hay que tener en cuenta las condiciones del sitio donde se desarrollan 
ambas especies, ya que el pino silvestre crece a menudo sobre suelos poco profundos y 
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secos, lo cual favorece un menor contenido de C edáfico, mientras que el haya suele 
encontrase en suelos más fértiles (Jandl et al., 2007). 
Una última característica a tener en cuenta en relación al efecto del tipo de especie 
forestal sobre el suelo, y que no suele estudiarse habitualmente en detalle, es la 
vegetación asociada al estrato arbustivo de los diferentes tipos de ecosistemas 
forestales. Se sabe que los rodales de especies caducifolias albergan más biomasa 
vegetal en su sotobosque que los de coníferas, por lo que la cantidad y la calidad de la 
hojarasca será diferente en uno y otro tipo de ecosistema, afectando por consiguiente al 
contenido y dinámica de la materia orgánica incorporada al suelo, siendo un factor más 
a tener en cuenta si se pretende cuantificar de manera correcta la capacidad real de 
secuestro de C en el medio edáfico. 
En resumen, tal y como aparece recogido en el esquema de la figura 10, la especie 
arbórea influye directamente sobre el suelo a través de la continua incorporación de 
nuevos aportes procedentes fundamentalmente de la hojarasca depositada sobre la 
superficie del mismo, determinando en gran medida la calidad de la materia orgánica 
edáfica. Mediante la actuación de los microorganismos del suelo, estos residuos 
forestales, periódicamente incorporados al horizonte O, van a pasar por una serie de 
transformaciones, moduladas por las condiciones edafo-climáticas entre otros factores, 
que afectarán a su descomposición y posterior integración dentro del perfil edáfico. Así 
mismo, el tipo de especie forestal también va a influir sobre las propiedades físicas del 
suelo, de tal forma que afectarán a los regímenes de temperatura y humedad, a la 
aireación, al consumo de oxígeno, a la porosidad, a la estructura o al contenido de agua 
en el suelo como las más importantes. La influencia de la especie arbórea sobre la 
capacidad de secuestro de C en el suelo puede considerase por tanto una cuestión de 
gran complejidad, donde intervienen un alto número de variables y donde los factores 
implicados están estrechamente interconectados, de tal manera que pequeños cambios 
en algunos de ellos pueden generar efectos significativos sobre el resto, haciendo 
necesario un estudio profundo de cada uno de estos factores y de la influencia que 
tienen sobre el ciclo del C edáfico para los distintos contextos ecológicos.  
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Teniendo en cuenta todo lo expuesto en este apartado, parece evidente que el tipo de 
especie forestal, con sus características intrínsecas (productividad biológica, 
composición de la cubierta vegetal, estructura, edad, características de estación), va a 
ejercer una influencia significativa sobre los parámetros edáficos y sobre la capacidad 
potencial de secuestro de C en el suelo.  
1.2.3.4. Edad de la masa forestal 
La influencia que la edad de la masa arbórea tiene sobre algunas propiedades edáficas, 
tales como los contenidos de C y N, la relación C/N, el pH o la concentración de 
determinados nutrientes ha sido estudiada a lo largo de los años y aparece 
ampliamente recogida en la literatura (Paré y Bergeron, 1996; Bauhus et al., 1998; 
Thiffault et al., 2003 o Welke y Hope, 2005), siendo no obstante uno de los atributos 
más discutidos en cuanto a su efecto sobre la capacidad de almacenamiento de C 
edáfico.  
Figura 10. Representación de 
los procesos afectados por el 
tipo de especie forestal: flujo de 
nutrientes, fertilidad del suelo y 
capacidad de almacenamiento 






































Así, algunos de los últimos trabajos publicados ponen de manifiesto, a diferencia de lo 
que se pensaba anteriormente, que los bosques con un alto grado de madurez y de 
edades avanzadas siguen fijando CO2 atmosférico y almacenándolo en sus tejidos, 
presentando una lenta descomposición de su materia orgánica y reteniéndola tanto en 
el material vegetal como en los suelos (Zhou et al., 2006; Luyssaert et al., 2008; Liu et 
al., 2014), procesos que se ven modificados por el tipo de clima y la deposición 
nitrogenada (Magnani et al., 2007).  
Al contrario que los bosques jóvenes, que siempre se han reconocido como obvios 
sumideros-fijadores potenciales de C, los bosques maduros han sido considerados 
habitualmente como sumideros de C despreciables o insignificantes. Este hecho se debe 
fundamentalmente a que la captura de C por medio de la fotosíntesis en estos últimos 
está equilibrada con la respiración de acuerdo con la teoría de neutralidad de C o la 
teoría sucesional de ecosistemas (Odum, 1969). En dicha teoría se expone que cuando un 
ecosistema se aproxima o alcanza un estado de equilibrio o climax, la relación 
respiración:producción bruta disminuye, ya que la biomasa llega a ser más eficiente 
energéticamente. Esta teoría ha dado como consecuencia que el estudio sobre el 
balance de C edáfico en los bosques añosos haya recibido poca atención debido a la idea 
generalmente aceptada de que los niveles de C orgánico del suelo de dichos bosques se 
encuentran en un estado estático (Odum, 1969). 
Sin embargo, los últimos trabajos realizados muestran resultados que contradicen la 
hipótesis anterior, demostrando que los bosques en avanzado estado de sucesión 
ecológica siguen actuando como sumideros de C y que no todos los bosques jóvenes 
deberían ser considerados como sumideros potenciales de C. En éste último caso, se ha 
observado que más habitualmente de lo que se pensaba, los bosques jóvenes pueden 
actuar como fuentes de CO2 en mayor grado que los bosques de mayor edad (Luyssaert 
et al., 2008). Esto se debe a la perturbación que ocasiona la implantación de nuevos 
bosques al alterar las tasas de descomposición de ramas, mantillo y materia orgánica 
edáfica (respiración heterótrofa), las cuales excederán a la producción neta del 
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ecosistema del bosque rebrotado (Harmon et al., 1990; Janish y Harmon, 2002; Knohl et 
al., 2002; Kowalski et al., 2004; Pregitzer et al., 2004; Irvine et al., 2007). Se ha 
demostrado recientemente que en numerosas ocasiones la capacidad de captura de C 
de los bosques bioestables sigue siendo importante dado que la producción neta del 
ecosistema, cuantificada como la diferencia entre las entradas de CO2 por asimilación y 
las pérdidas por la respiración de plantas y respiración del suelo, resulta positiva, tal 
como reflejan, por ejemplo, las investigaciones de Harmon et al. (1990); Carey et al. 
(2001); Knohl et al. (2003); Zou et al. (2006); Luyssaert et al. (2008) sobre bosques de 
caducifolias o los de Schulze et al., (2000) sobre ecosistemas de coníferas, entre otros. 
No existen sin embargo muchos estudios que traten de conocer el efecto de la edad 
sobre el equilibrio de C en bosques maduros, y dentro de ese reducido número, es 
menor aún el número de trabajos que hayan demostrado el descenso en la 
productividad neta con la edad o que confirmen que los bosques añosos actúen siempre 
como una fuente de C (Carey et al., 2001; Acker et al., 2002; Knhol et al., 2003; Law et 
al., 2003; Pregitzer y Euskirchen, 2004; Desai et al., 2005), encontrando incluso 
resultados aplicables sólo al suelo mineral o al mantillo que muestran efectos 
contradictorios (Bauhus et al., 1998). Esta escasez de información podría ser una de las 
causas de la percepción que presupone la ineficacia de los bosques en avanzado estado 
de sucesión como sumideros de C. Esta presunción de que con la edad los ecosistemas 
forestales dejan de acumular C (Kira y Sihdei, 1967; Odum, 1969) ha tenido otras 
consecuencias, como por ejemplo la falta de protección de los bosques bioestables a 
pesar de su alto valor, no sólo a nivel medioambiental, sino también social, cultural y 
económico. Si bien las áreas boscosas, particularmente las del hemisferio norte, han 
sido propuestas como posibles sumideros potenciales de C atmosférico, actualmente no 
se han contabilizado en los modelos del ciclo global del C (Ciais et al., 1995; Keeling et 
al., 1996; Fan et al., 1998; Carey et al., 2001), siendo excluidas de los tratados 
nacionales de C y del Protocolo de Kioto. La no inclusión en dichos tratados se debe, por 
un lado, a la ya comentada hipótesis de neutralidad que se pensaba operaba en estos 
bosques, y por otro, a que en el caso del Protocolo de Kioto únicamente se contemplan 
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los efectos antrópicos sobre los ecosistemas, no siendo percibida como una actividad 
antropogénica el mantener a los bosques intactos. Así mismo, los cambios en el 
funcionamiento de los ecosistemas terrestres que se han ido produciendo en las últimos 
décadas como consecuencia del cambio global podrían haber modificado la 
condicionado la capacidad de retención de C de este tipo de bosques. Dichos cambios, 
como la alteración en su productividad como resultado de la deposición nitrogenada y 
las mayores concentraciones de CO2 en la atmósfera, la alta variabilidad climática 
interanual observada o el alargamiento tanto del periodo productivo como de la 
estación de crecimiento durante el último siglo (Sedjo, 1992; Schimel, 1995; Goulden et 
al., 1996; Battle et al., 2000; Cary et al., 2001), pueden favorecer la pérdida de eficacia 
de estos importantes sumideros naturales de CO2 para el secuestro y el almacenamiento 
de C de manera estable. Según la FAO (FAO, 2005), más del 30 % (1,3 x 109 ha) de los 
ecosistemas forestales del planeta son clasificados como bosques primarios, la mitad de 
los cuales (0,6 x 109 ha) se localizan en las regiones boreales y templadas del hemisferio 
norte, por lo que si los bosques maduros son perturbados podrían liberarse grandes 
cantidades de C a la atmósfera (Luyssaert et al., 2008).  
Todas las características anteriormente descritas ponen en evidencia el incuestionable 
papel que desempeñan los bosques maduros en el ciclo del C tanto a nivel regional 
como mundial, de ahí que su estudio sea indispensable si lo que se pretende es llevar a 
cabo una evaluación rigurosa y precisa de la contribución de los ecosistemas forestales 
en la mitigación del cambio global.  

2. Justificación y Objetivos
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2. JUSTIFICACIÓN Y OBJETIVOS
La importancia de proteger y conservar los ecosistemas forestales, y con ellos los suelos 
que los sustentan, radica no sólo en el hecho de que constituyen un elemento clave para 
la sostenibilidad medioambiental por su papel en la mitigación de las emisiones de CO2 
y otros GEIs, sino también por su destacado valor cultural, paisajístico y económico, 
además de desempeñar otras funciones indispensables para el buen funcionamiento de 
la biosfera tales como el mantenimiento de la calidad de los suelos, de la biodiversidad, 
su influencia sobre los ciclos biogeoquímicos de los principales elementos, el ciclo del 
agua o el albedo, así como sobre la regulación del clima a escalas local y global, etc., 
entre otras, características que justificarían ya de por sí un estudio en profundidad de 
los mismos. 
Por otro lado, y ante la creciente preocupación de los últimos años por el cambio global 
y las altas concentraciones de CO2 atmosférico registradas, los ecosistemas forestales se 
han situado en el centro de interés de la comunidad científica por su capacidad 
potencial de secuestro y almacenamiento de C, haciendo cada vez más urgente la 
necesidad de explorar y evaluar todos aquellos mecanismos que potencien y maximicen 
dicha capacidad, cobrando especial relevancia aquellos dirigidos fundamentalmente 
hacia el secuestro de C en el medio edáfico, por ser éste uno de los mayores reservorios 
de C estable dentro de los ecosistemas terrestres. Esta característica adquiere si cabe 
una mayor importancia con la entrada en vigor en febrero de 2005 del Protocolo de 
Kioto, acordado en 1997, en el que se señala a los ecosistemas forestales y a las 
actividades asociadas a su manejo como punto fundamental para la mitigación y 
estabilización de las emisiones de GEIs. A pesar de que los últimos datos registrados 
indican que España no ha alcanzado los objetivos propuestos por el Protocolo de Kioto 
respecto a la reducción de sus emisiones de GEIs (el compromiso que España asumió 
fue de no superar en más del 15 % el nivel de emisiones de 1990 durante el periodo de 
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2008-2012, porcentaje ya superado en un 24,5 % según el informe más reciente 
presentado por WWF en 2013), podría no suceder lo mismo con el aumento de los 
sumideros de C a nivel local. A diferencia de las tendencias observadas en cuanto a los 
ritmos de deforestación, fundamentalmente asociados a las zonas tropicales, España es 
el país europeo que mayor incremento de superficie arbolada ha experimentado en los 
últimos años (1.820.000 ha o 91.050 ha año-1 entre 1990 y 2010, SECF, 2013). Desde 
1990 dicha superficie se ha visto aumentada a un ritmo anual del 2,19 % frente al 0,51 
% de la media europea, aportando más del 40 % del incremento total europeo según 
fuentes de SECF (2013). Este crecimiento ha venido motivado fundamentalmente por 
los cambios en el uso del suelo que tuvieron lugar durante las últimas décadas no sólo 
en España sino también en regiones más amplias como Europa o Norte América, 
cambios que fueron además incentivados desde la puesta en marcha de la Directiva EU 
2080/92 de reforestación de tierras agrarias. Dicha directiva favoreció el incremento 
significativo de los terrenos reforestados, sobre todo en el norte de España entre 1992 y 
2006, observándose un efecto destacado en Galicia donde la superficie forestada 
aumentó de 1 a 1,6 millones de hectáreas en la última década del siglo XX (Rigueiro, 
2000), y cuyos datos correspondientes al periodo de 1940-2006 la sitúan como la 
comunidad con mayor porcentaje de superficie repoblada (18,5 %, SECF, 2011). Así, la 
expansión experimentada por los ecosistemas forestales gallegos durante las últimas 
décadas junto con la aplicación de medidas de gestión forestal sostenibles, han hecho 
posible que Galicia sea actualmente una de las comunidades que mayor extensión 
arbolada presenta respecto al resto de España, de tal forma que sus bosques ocupan 
casi el 69 % de su superficie total (SECF, 2011).  
Teniendo en cuenta estos datos, y considerando el importante papel que juegan los 
ecosistemas forestales en el intercambio de C con la atmósfera a través de los procesos 
de fotosíntesis-respiración y humificación-mineralización, es de esperar que los 
bosques gallegos contribuyan de manera más que significativa a la reducción de CO2 en 
la atmósfera y por tanto a la mitigación del cambio global a diferentes escalas. Dicha 
contribución se pone de manifiesto con los altos contenidos de C presentes tanto en la 
vegetación como en los suelos de estos ecosistemas, y cuyos valores medios superan en 
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algunos casos a los estimados para bosques de la zona templada. De esta forma, frente a 
las 57-140 t C ha-1 acumuladas en la biomasa de ecosistemas de latitudes medias 
(Schlesinger, 2005), Balboa et al. (2005) cuantificaron entre 100 y 200 t C ha-1 en 
plantaciones gallegas de rápido crecimiento (eucaliptos y coníferas), mientras que en 
especies de menores velocidades de crecimiento, como bosques autóctonos de robles, 
castaños o hayas, se llegaron a acumular en su biomasa cantidades incluso superiores, 
de entre 200 y 300 t C ha-1 C (Balboa, 2005; Rodríguez-Guitián et al. 2005), biomasa que 
permanece estable durante mucho más tiempo que en especies forestales de 
crecimiento rápido como las anteriormente citadas (Gallardo y Merino., 2007). En 
cuanto a los suelos forestales gallegos, su contribución e importancia se hace más 
evidente si cabe al compararlos con los contenidos medios estimados para los suelos de 
bosques templados. Frente a los valores medios cercanos a 90 t C ha-1 que se estiman 
para estos últimos, en Galicia se ha cuantificado una capacidad media de secuestro de C 
en el suelo en torno a las 200 t C ha-1 (Macías et al., 2004), alcanzado los suelos 
forestales los valores más altos, superando los 450 t C ha-1, frente a la de 35 t C ha-1 de 
los suelos asociados a tierras de cultivo. Estos altos contenidos de C almacenados tanto 
en la vegetación como en los suelos de estos ecosistemas, han permitido identificar el 
NO Peninsular como una zona con una alta potencialidad para albergar bosques que 
actúen como eficaces sumideros de C, lo que justifica un estudio exhaustivo del 
funcionamiento global del ciclo del C en dichos ecosistemas a través de técnicas que 
permitan evaluar y cuantificar su capacidad potencial para atrapar y almacenar el 
excedente de CO2 atmosférico. Por otro lado, es importante destacar que dentro los 
ecosistemas terrestres, los suelos representan el destino final de la mayor parte del C 
fijado por fotosíntesis (sólo una pequeña parte va al océano, Rodríguez-Murillo, 2001), 
y aunque la acumulación de este C en el compartimento edáfico sea más gradual que en 
la biomasa vegetal, su contenido y tiempo de permanencia son mucho mayores que en 
la vegetación, retornando a la atmósfera, excepto una pequeña fracción, con tasas de 
renovación muy lentas. Estas características han favorecido la formación del gran 
reservorio de C que constituyen los suelos, por lo que su estudio y evaluación debe ser 
imprescindible si se pretende llevar a cabo una correcta valoración del balance real 
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entre retención y liberación de CO2 tanto en los bosques gallegos como en el resto de los 
ecosistemas forestales.   
Para poder estimar el potencial de captura de C de los suelos y su evolución en 
respuesta a posibles alteraciones de uso y del ambiente, es preciso cuantificar las 
existencias originales del mismo y los cambios ante dichas alteraciones. También es 
importante valorar la estabilidad de los compuestos orgánicos donde se incorpora este 
C, permitiendo conocer el tiempo de residencia de los compuestos que se forman 
durante el proceso de captura de C. Dentro de los posibles parámetros susceptibles de 
ser utilizados para llevar a cabo estas estimaciones, la materia orgánica edáfica, aunque 
puede representar un porcentaje relativamente bajo del total de la masa del suelo (en 
los horizontes superficiales de la mayoría de los suelos minerales el contenido en 
materia orgánica varía tan sólo entre un 0,5 y 5 % del peso del suelo según Silva et al., 
2015), se posiciona como uno de los más adecuados por tratarse de un elemento 
altamente dinámico e interactuar con el resto de componentes del suelo. Entre las 
características fundamentales que posee más destacables se encuentran algunas de las 
funciones esenciales que ejerce dentro del ecosistema, tales como su influencia sobre 
las reservas de agua y nutrientes del medio edáfico, su acción anti-erosiva al mejorar la 
agregación y estructura del suelo, el incremento de la absorción de energía radiante del 
suelo al disminuir su albedo o la atenuación de las fluctuaciones de temperatura 
edáfica, entre otras, determinando en su conjunto la sostenibilidad, la fertilidad y la 
productividad de los ecosistemas forestales (Schoenholtz et al., 2000; Wander y 
Drinkwater, 2000). Esto último tiene si cabe una mayor importancia particularmente en 
suelos ácidos y arenosos, donde la citada fertilidad está determinada principalmente 
por el contenido y calidad de la materia orgánica edáfica (Fernandez et al., 2006b), 
como es el caso de los suelos gallegos, variables que a su vez están influenciadas 
principalmente por el clima, las propiedades del suelo, la topografía, la vegetación o la 
gestión selvícola y que junto con la labilidad de la materia orgánica son los factores que 
van a determinar el funcionamiento global del ciclo del C edáfico. Además de todas 
estas propiedades, la materia orgánica presenta una característica que contribuye a que 
su estudio sea más que recomendable a la hora de cuantificar la capacidad de secuestro 
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de C en los ecosistemas forestales y su evolución en el tiempo. Esta es su alta 
sensibilidad frente a los cambios edafo-climáticos a los que puede verse sometida tales 
como los causados por el distinto tipo de especie forestal (diferente aporte de residuos, 
la composición de la planta, etc.), el cambio de uso del suelo o los diferentes manejos 
forestales (perturbaciones antrópicas o naturales, etc.), entre otros. Estos cambios 
pueden modificar los tiempos de permanencia de C en el suelo y, por tanto, el balance 
entre la retención y liberación de C entre el suelo y la atmósfera, por lo que su estudio 
también será necesario a la hora de estimar las tasas de renovación y los tiempos de 
residencia medios del C en el suelo así como su evolución temporal bajo diferentes 
situaciones. Por otra parte, las últimas técnicas de análisis empleadas para el estudio de 
la materia orgánica, las cuales van más allá de una simple cuantificación o estimación de 
su contenido, permiten una caracterización de la misma cada vez más precisa. Estre las 
más significtivas destacan (i) las nuevas técnicas de espectroscopía de resonancia 
magnética nuclear, que permiten conocer con una alta precisión la estructura y 
composición química de la materia orgánica (Baldock y Preston, 1995; Kinchesh et al., 
1995; Preston, 1996; Baldock et al., 1997; Kögel-Knabner, 2002) y (ii) la exactitud de 
las técnicas isotópicas, que proporciona información integral cuantitativa de las 
transformaciones y procesos que tienen lugar en los diferentes ecosistemas (Mary et al., 
1992; Bird y Pousai, 1997; Bernoux et al., 1998; Ehleringer et al., 2000; Fernandez et al., 
2004) basándose en las variaciones en 13C que se producen como consecuencia de las 
transformaciones químicas durante el ciclo biogeoquímico del C (Fleck et al., 1996; 
Connin et al., 2001; Fernandez y Cadisch, 2003; Fernandez et al., 2003). Todas estas 
características hacen de la materia orgánica edáfica un indicador eficaz y fiable para 
evaluar la capacidad de los ecosistemas forestales para el secuestro y almacenamiento 
del excedente de CO2 atmosférico y, por tanto, una posible herramienta que puede 
ayudar a la mitigación de uno de los mayores problemas medioambientales que existen 
en la actualidad. 
Por todo ello, las investigaciones incluidas en esta memoria se planificaron 
principalmente con el objetivo de evaluar los principales factores que influyen sobre la 
capacidad potencial para el secuestro de C y la acumulación estable de materia orgánica 
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edáfica en distintos ecosistemas forestales gallegos, contribuyendo así a la obtención de 
información básica susceptible de ser utilizada en el desarrollo de posibles estrategias 
de mitigación de las emisiones de GEIs mediante mecanismos que puedan maximizar 
las cualidades naturales de los ecosistemas forestales (fundamentalmente el secuestro 
de C). Como eje de referencia se utilizó la materia orgánica edáfica, su caracterización 
dinámica y estructural, junto con la combinación de datos empíricos y modelos teóricos 
obtenidos tanto en condiciones controladas como naturales. 
Para alcanzar este propósito se plantearon los siguientes objetivos específicos: 
(I) Estudiar el ciclo del C edáfico en ecosistemas forestales de caducifolias gallegas para 
la valoración de la capacidad de captura y almacenamiento de C de la edafosfera en 
bosques en avanzado estado de sucesión, mediante la evaluación cuantitativa y 
cualitativa de la materia orgánica edáfica, así como por medio de la determinación de la 
actividad mineralizadora del C, con el fin de estimar las tasas de permanencia y 
renovación de los distintos componentes orgánicos en el suelo, tomando como hipótesis 
de partida la posibilidad de que los ecosistemas forestales adultos siguen secuestrando 
C en sus suelos, tal como ha sido recientemente señalado para bosques maduros de 
otras zonas geográficas. 
 (II) Cuantificar los flujos edáficos de CO2 mediante la determinación de las variaciones 
estacionales de los intercambios de este gas en la interfase suelo-atmósfera, con el 
objeto de determinar tanto la influencia de las distintas condiciones de temperatura y 
humedad del suelo sobre estos intercambios gaseosos en el actual contexto climático 
como las previsibles repercusiones de un posible escenario de calentamiento global 
sobre las reservas de C edáfico.   
(III) Evaluar la influencia del tipo de especie arbórea no sólo sobre la capacidad de 
captura y almacenamiento de C en el suelo sino también sobre las emisiones edáficas de 
CO2 a la atmósfera, considerando para ello los tres tipos de ecosistemas forestales de 
caducifolias más representativos del Bosque Atlántico en el noroeste de la península 
ibérica (Q. robur, C. sativa y B. alba). 
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(IV) Comparar el ciclo del C de los suelos de los ecosistemas de caducifolias 
anteriormente mencionados con el de los suelos de los bosques de las especies 
perennifolias más utilizadas en Galicia para la repoblación (P. radiata y P. pinaster), con 
el fin de cuantificar y analizar las posibles diferencias existentes entre estos dos 
grandes grupos de sistemas forestales. 

3. Material y Métodos


















3. MATERIAL Y MÉTODOS
3.1. MATERIAL 
3.1.1. DESCRIPCIÓN DEL ÁREA GEOGRÁFICA
El estudio se llevó a cabo sobre diferentes ecosistemas forestales localizados en el 
noroeste de la Península Ibérica (entre 42º1’ y 43º2’N, y entre 7º1’ y 8º1’W) 
distribuidos por las provincias de Lugo, Ourense y Pontevedra, tal y como aparecen en 
la Figura 11, sumando un total de 18 parcelas cuyas características más destacables se 
resumen en la tabla 6.  
Figura 11. Localización de los ecosistemas forestales seleccionados para llevar a cabo la 
investigación propuesta. 
Q. robur L.
C. sativa Mill. 
B. alba L. 
P. radiata D. Don 
P. pinaster Ait. 
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Tabla 6. Localización, coordenadas, altitud y pendiente de los ecosistemas forestales estudiados 
junto con el tipo de sustrato litológico sobre el que se asientan. 
Los bosques seleccionados están situados a altitudes variables (entre 400 y 1300 m 
s.n.m.), mayoritariamente sobre laderas de montaña con pendientes y orientaciones 
diversas y bajo la influencia del clima atlántico propio de la región gallega.  
El sustrato litológico sobre el que se desarrollan los ecosistemas forestales estudiados 
es de carácter ácido, encontrando fundamentalmente esquistos y granitos como las 
rocas más abundantes, seguidos de pizarras, y acompañados en algunos casos de 
intercalaciones arenosas y cuarcíticas. Los suelos sobre los que se asientan los 
ecosistemas seleccionados para este estudio son mayoritariamente Umbrisoles y 
Umbrisoles alumi-húmicos y Cambisoles húmicos y dístricos (FAO, 2006). 
ESPECIE 
FORESTAL PARCELA LOCALIZACIÓN COORDENADAS 
ALTITUD 
(m) 
PENDIENTE TIPO DE ROCA 
Q. robur L.  LATITUD LONGITUD
Qr1 Catasós (Pontevedra) 42° 38'13'' 8° 05'37'' 495 22 Esquisto 
Qr2 Silleda (Pontevedra) 42° 41' 23" 8° 13' 10" 540 6 Esquisto 
Qr3 A Veiga (Pontevedra) 42° 42' 10" 8° 03' 46" 570 7 Esquisto 
Qr4 Santaballa (Lugo) 43° 19' 04" 7° 42' 40" 487 14 Esquisto 
C. sativa Mill. 
Cs1 Cadrón (Pontevedra) 42° 44' 31" 8° 02' 47" 500 30 Granito 
Cs2 Catasós (Pontevedra) 42° 38' 16'' 8° 05' 36'' 450 9 Esquisto 
Cs3 Filgueira (Pontevedra) 42° 41' 26" 8° 08' 08" 564 2 Esquisto 
Cs4 Santiso (Pontevedra) 42° 40' 55'' 8° 09' 03'' 640 18 Esquisto 
B. alba L. 
Ba1 Gabín (Ourense) 42° 13' 22" 7° 29' 42" 1316 20 Granito + cuarcitas 
Ba2 Gabín (Ourense) 42° 13' 23" 7° 27' 45" 1313 18 Granito + cuarcitas 
Ba3 Cereixal (Lugo) 42° 52' 27" 7° 10' 58" 823 25 Esquisto 
Ba4 Sambreixo (Lugo) 43° 08' 49" 7° 47' 24" 404 0 Granito 
P. radiata D. Don 
Pr1 Baamonde (Lugo) 43° 09' 50'' 7° 45' 17'' 479 4 Esquisto 
Pr2 Baamonde (Lugo) 43° 08' 60'' 7° 44' 60'' 477 6 Esquisto 
Pr3 Baamonde (Lugo) 43° 09' 40'' 7° 45' 03'' 478 7 Esquisto 
P. pinaster Ait.
Pp1 Punxín (Ourense) 42° 20' 28'' 8° 01' 24'' 466 12 Granito 
Pr2 Punxín (Ourense) 42° 20' 33'' 8° 01' 30'' 469 4 Granito 
Pr3 Punxín (Ourense) 42° 20' 32'' 8° 01' 40'' 468 11 Granito 
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3.1.2. DATOS CLIMATOLÓGICOS DE LAS ZONAS DE ESTUDIO 
Los datos empleados para llevar a cabo el estudio climático de las zonas de ensayo se 
tomaron de distintas estaciones meteorológicas oficiales localizadas en las 
proximidades de las parcelas seleccionadas, así como de pequeños medidores portátiles 
con registro de datos integrado, con sensores de Tª y humedad, instalados en el interior 
de las parcelas (Fig. 12). El periodo analizado abarcó desde enero de 2006 a diciembre 
de 2010 y las variables registradas fueron: la temperatura del aire (ºC), la precipitación 
(mm) y la humedad relativa (%). No se consideró necesario hacer correcciones 
altitudinales de los datos de precipitación y temperatura utilizados ya que la diferencia 
de altitud entre las distintas estaciones y las parcelas fueron inferiores a 100 metros.  
Figura 12. Registrador automático de datos con sensor de Tª y humedad localizado en el centro 
de una de las parcelas de estudio. 
A partir de los datos registrados se han elaborado diagramas ombrotérmicos de 
Gaussen o climogramas (Walter y Lieth, 196) (Fig. 13a) y gráficas que recogen las 
características climáticas de los años en los que se realizó el estudio (Fig. 13b). En los 
diagramas ombrotérmicos los valores medios se calcularon considerando los registros 
termopluviométricos recogidos durante el periodo de estudio (2006-2010) junto con 
los históricos de las últimas décadas.  
En la tabla 7 se recogen la localización y las coordenadas de las diferentes estaciones 
meteorológicas seleccionadas para cada uno de los ecosistemas forestales estudiados. 
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Tabla 7. Localización de las estaciones meteorológicas que se tomaron como referencia en cada 
una de las parcelas seleccionadas y cuyos datos fueron utilizados para llevar a cabo, junto con 
los de los registradores automáticos, la caracterización climática de las zonas de estudio. 
ESPECIE 
FORESTAL PARCELA LOCALIZACIÓN COORDENADAS 
Q. robur L. LATITUD LONGITUD 
Qr1 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
Qr2 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
Qr3 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
Qr4 Sambreixo (Guitiriz, Lugo) 43° 08' 49'' 7° 47' 23'' 
C. sativa Mill.
Cs1 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
Cs2 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
Cs3 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
Cs4 Mouriscade (Lalín, Pontevedra) 42° 36' 56'' 8° 08' 09'' 
B. alba L.
Ba1 Alto do Rodicio (Maceda, Ourense) 42° 18' 00'' 7° 35' 21'' 
Ba2 Alto do Rodicio (Maceda, Ourense) 42° 18' 00'' 7° 35' 21'' 
Ba3 Abradelo (Samos, Lugo) 42° 44' 54'' 7° 14' 50'' 
Ba4 Sambreixo (Guitiriz, Lugo) 43° 08' 49'' 7° 47' 23'' 
P. radiata D. Don
Pr1 Sambreixo (Guitiriz, Lugo) 43° 08' 49'' 7° 47' 23'' 
Pr2 Sambreixo (Guitiriz, Lugo) 43° 08' 49'' 7° 47' 23'' 
Pr3 Sambreixo (Guitiriz, Lugo) 43° 08' 49'' 7° 47' 23'' 
P. pinaster Ait.
Pp1 Amiudal (Avión, Ourense) 42° 24' 57'' 8° 14' 13'' 
Pr2 Amiudal (Avión, Ourense) 42° 24' 57'' 8° 14' 13'' 
Pr3 Amiudal (Avión, Ourense) 42° 24' 57'' 8° 14' 13'' 
De acuerdo con la totalidad de los datos registrados, tanto por las estaciones 
meteorológicas fijas como por los dispositivos autónomos, las características climáticas 
que comparten todos los ecosistemas forestales presentes en esta investigación son las 
que se corresponden con un clima propio de la zona templado-húmeda, con 
temperaturas suaves (valores medios de temperatura invernal y estival de 5,6 ºC y 16,5 
ºC, respectivamente) y precipitaciones abundantes (valor medio de precipitación anual: 
1115 mm, valor medio de humedad relativa: 82,6 %).  



















E. ABRADELO: Samos (Lugo) Altitud: 826 m 
Tª media anual: 10,7 ºC   Tº mín del mes más frío: 2,5 ºC 

















E. AMIUDAL: Avión (Ourense) Altitud: 553 m 
Tª media anual: 12,2 ºC   Tº mín del mes más frío: 4,7 ºC 

















E. ALTO DO RODICIO: Maceda (Ourense) Altitud: 981 m 
Tª media anual: 10,0 ºC    Tº mín del mes más frío: 0,5 ºC 

















E. MOURISCADE: Lalín (Pontevedra) Altitud: 500 m 
Tª media anual: 11,6 ºC   Tº mín del mes más frío: 3,4 ºC 





Figura 13a. Diagramas ombrotérmicos correspondientes a los datos recogidos por las estaciones 
meteorológicas y los registradores automáticos durante el periodo de estudio (2006-2010) junto con 
los históricos de las últimas décadas. La precipitación corresponde a cada una de las estaciones 
meteorológicas seleccionadas y la temperatura a los registradores autónomos instalados en el 















E. SAMBREIXO: Guitiriz (Lugo) Altitud: 496 m 
Tª media anual: 10,9 ºC   Tº mín del mes más frío: 3,4 ºC 
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La temperatura media anual registrada se situó en torno a los 11 ºC, variando entre los 
10,0 y 10,7 ºC en las zonas más frías y los 11,6 y 12,0 ºC en las más cálidas. Las 
temperaturas máximas mensuales se dieron en todos los bosques siempre durante el 
mes de agosto, con valores medios comprendidos entre 16,5 y 19,0 ºC, mientras que las 
temperaturas mínimas tuvieron lugar durante los meses de enero, febrero o diciembre, 
con valores medios entre 4,2 y 6,4 ºC. A pesar de la abundancia de precipitaciones 
observada, concentradas fundamentalmente en los meses de octubre a marzo y cuyos 
valores medios anuales superaron los 1000 mm en todas parcelas estudiadas, la 
desigual distribución de las mismas a lo largo del año dio lugar a la aparición de un 
periodo de sequía estival más o menos prolongado en función de la capacidad de 
retención de agua de los suelos y de la la distribución de lluvias en verano. Esta sequía 
fue más acusada en aquellos bosques situados en la provincia de Ourense, mientras que 
en el resto de parcelas dicho periodo fue mínimo o incluso inexistente (Fig. 13a). 
Al considerar únicamente los datos de temperatura y precipitación registrados durante 
el periodo de estudio (2006-2010) para una más directa correspondencia con las 
experiencias respirométricas de campo realizadas en ese intervalo de tiempo, se 
observó que la temperatura media anual del conjunto de las estaciones meteorológicas 
se situó en un promedio de 10,9 ºC, correspondiendo, en general, los valores más bajos 
a las parcelas situadas a mayor altitud (Maceda) y los más altos a las ubicadas a 
altitudes menores de 600 metros (Fig. 13b), siendo en estas últimas donde también se 
registraron las temperaturas más altas durante los meses de julio y agosto en el 
quinquenio considerado. El valor medio de la precipitación anual durante los 5 años del 
periodo de estudio superó los 900 mm, coincidiendo las menores precipitaciones con 
aquellos rodales situados en la zona de Guitiriz (979 mm) y las más abundantes con las 
parcelas localizadas en Maceda (1221 mm) y Lalín (1223 mm). Como tónica habitual la 
lluvia se concentró fundamentalmente entre los meses de octubre y marzo, mientras 
que julio, agosto y septiembre fueron los que presentaron las menores precipitaciones 
registradas, llegando a detectarse periodos de sequía estival especialmente destacables 
en los bosques localizados en la provincia de Ourense, sobre todo en los años 2007 y 
2009. Respecto a la variabilidad interanual de las precipitaciones entre cada uno de los 
Material y Métodos 
66 
años que comprende el periodo evaluado la precipitación superó siempre, a excepción 
del año 2007, los 1000 mm anuales (correspondiendo los valores más altos al año 2010 
con 1323 mm anuales). Por el contrario, en el año 2007 la precipitación anual 
registrada en las distintas estaciones meteorológicas fue significativamente menor 
respecto a los demás años (P≤0,05), con un valor medio que apenas superó los 700 mm, 
destacando además en este año la escasez de lluvias observada durante el otoño en 
todas las zonas evaluadas, en concordancia con el hecho de que a nivel regional este 
otoño ha sido considerado como el más seco de los últimos 50 años.   
Los datos de temperatura y humedad recogidos para caracterizar la zona de estudio 
permitieron establecer un periodo medio con sequía parcial de 1 mes y un periodo 
medio libre de heladas de 10 meses, clasificando a los suelos pertenecientes a la zona 
evaluada como Údicos y Mésicos en función de uno u otro periodo.  
3.1.3. CARACTERÍSTICAS DE LOS ECOSISTEMAS FORESTALES SELECCIONADOS 
Los ecosistemas forestales estudiados están constituidos por bosques naturales y 
plantaciones forestales que representan diferentes densidades, tipos de vegetación, 
material de partida y condiciones de crecimiento, y cuya especie dominante es Quercus 
robur L., Castanea sativa Mill., Betula alba L., Pinus radiata D. Don o P. pinaster Ait. Tal 
como se señaló anteriormente, estos bosques se localizan en la mayoría de los casos 
sobre laderas de montaña, presentado pendientes y orientaciones variables.   
Los bosques naturales están compuestos por especies forestales autóctonas 
caducifolias representadas por Q. robur, C. sativa y B. alba, cuyas edades están 
comprendidas entre los 50 años de los pies más jóvenes de abedul, hasta los 200 años 
que presentan algunos de los robledales adultos.  
En el caso de las plantaciones forestales, cuya implantación data de los años 1991 y 
1992, están constituidas por dos de las especies arbóreas más ampliamente utilizadas 
en reforestación en Galicia, como son P. pinaster Ait., el pino autóctono gallego, y P. 
radiata D. Don, más recientemente introducida en el noroeste de España.  
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El sotobosque de los ecosistemas forestales estudiados está compuesto principalmente 
por especies típicas de formaciones boscosas de la Región Eurosiberiana, destacando 
por su abundancia Pyrus cordata, Crataegus monogyna, Sorbus aucuparia, Corylus 
avellana, entre las arbóreas-leñosas, Erica arborea, E. cinerea, E. tetralis, Ulex gallii, U. 
europaeus, Vaccinium myrtillis, Rubus sp., Chamaespartium tridentatum, Calluna 
vulgaris, Daboecia cantábrica, Ilex aquifolium, entre las arbustivas, y en el grupo de las 
herbáceas abundan Pteridium aquilinum, Culcita macrocarpa, Dryopteris sp., Hedera 
helix, Asphodelus Albus, Agrostis gr. capillaris, Achillea millefolium, Anthoxanthum sp., 
Actaea spicata, Monotropa hypopitys, Hypericum sp., Allium sp., Galium sp., junto con 
Sphagnum sp, Usnea sp. y diversos taxones fúngicos.  
3.2. METODOLOGÍA 
3.2.1. DISEÑO EXPERIMENTAL 
Para alcanzar los objetivos planteados y validar o rechazar las hipótesis de partida 
propuestas, se han establecido dos diseños experimentales diferentes: 
 EXPERIENCIA A:
Se seleccionaron bosques naturales maduros con el fin de evaluar las posibles 
diferencias en el secuestro de C en el suelo en ecosistemas con diferentes 
especies arbóreas gallegas caducifolias.  
Para ello, se eligieron bosques caducifolios autóctonos de edades avanzadas (50 
años para abedules y más de 100 para robles y castaños), donde la especie 
forestal dominante es Q. robur (4 bosques), C. sativa (4) o B. alba (4), 
constituyendo un total de 12 parcelas localizadas en Lugo, Ourense y 
Pontevedra, todas ellas sobre rocas ácidas y con características edáficas y 









Especie arbórea dominante 
Betula alba L. 
n=4 
Quercus robur L.  
n=4 
Castanea sativa L.  
n=4 
Ecosistemas forestales gallegos de especies caducifolias 














Figura 14. Representación esquemática de los 12 bosques seleccionados para llevar a cabo 
la primera parte de la investigación propuesta.  
 EXPECIENCIA B: 
Se compararon los bosques de especies caducifolias estudiados en el apartado 
anterior (Experiencia A) con bosques de especies perennifolias para evaluar las 
posibles diferencias en cuanto la capacidad de secuestro de C en el suelo entre 
ambos grupos.  
Así, se consideraron en este caso los ecosistemas anteriormente estudiados 
junto con plantaciones forestales de especies perennifolias típicamente usadas 
en Galicia para la reforestación: bosques de P. radiata D. Don (3 parcelas) o P. 
pinaster Ait. (3 parcelas) localizadas en las provincias de Ourense y Lugo, 
respectivamente (Fig. 15). 
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Figura 15. Tipos de bosques seleccionados para llevar a cabo la segunda parte del estudio 
propuesto, a la izquierda las plantaciones forestales de perenifolias y a la derecha los bosques de 
caducifolias descritos en la experiencia A.  
3.2.2. CARACTERIZACIÓN GENERAL DEL SUELO Y DE LA HOJARASCA 
3.2.2.1. Recogida y preparación de muestras
Sobre parcelas fijas de alrededor de 900 m2 (superficie media de 863±252 m2) 
establecidas en cada uno de los ecosistemas forestales seleccionados se recogieron, 
siguiendo una distribución regular, muestras representativas de hojarasca y suelo 
durante la estación invernal.  








Bosques de especies perennifolias Bosques de especies caducifolias 





Figura 16. Esquema explicativo del proceso de recogida de muestras en cada uno de los 
ecosistemas forestales estudiados: (a) número de submuestras y (b) distribución de las 
diferentes submuestras. 
 TOMA DE MUESTRAS DE SUELOS 
En cada una de las parcelas se tomaron 24 submuestras depositada (4 filas x 6 
columnas) de la parte superior del suelo (primeros 15 cm) de cada una de las parcelas 
estudiadas, una vez retirados los restos de la hojarasca, para combinar en una única 
muestra representativa de las mismas. Se tomaron en los 4 extremos y en el centro de 
cada parcela 5 submuestras de suelo a distintas profundidades a lo largo del perfil 
a) 
b) 
5 submuestras / 
parcela 





Recogida de muestras 
0-15 cm 
Hojarasca 
submuestras de suelo (0-15 cm) 
submuestras de hojarasca 
submuestras de suelo a diferentes profundidades 
0-5 cm / 5-15 cm / >15 cm 
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Figura 17. Secado de las muestras de suelo y material vegetal 
de los ecosistemas forestales seleccionados. 
edáfico (0-5, 5-15 y >15cm). Cada una de esas 5 submuestras constituyó una muestra 
representativa de cada profundidad y parcela. 
Las muestras de suelo fueron tamizadas (2 mm) y cuidadosamente homogeneizadas. 
Una parte fue guardada en cámara fría (después de un ligero secado al aire cuando su 
humedad superaba el 75% de la capacidad de campo) a -18 ºC hasta el momento de 
comenzar los estudios respirométricos para la determinación de la actividad 
mineralizadores de la materia orgánica, y el resto se dejó secar al aire (Fig. 17) para 
llevar a cabo el análisis de los diferentes parámetros edáficos. 
Todos los resultados fueron expresados como media de al menos 3 réplicas y referidos 
a peso seco en estufa (105 ºC) hasta peso constante. 
 
 TOMA DE MUESTRAS DE HOJARASCA 
 Siguiendo el mismo procedimiento de muestreo que con el suelo (4 filas x 6 columnas) 
se tomaron 24 submuestras de la hojarasca depositada en cada una de las parcelas 
constituyendo con ellas una muestra representativa para cada parcela forestal 
estudiada. Este material, después de su secado al aire, fue triturado y homogeneizado 
hasta conseguir una muestra uniforme y de un tamaño de partícula de ≤ 2 mm. Una 
parte fue guardada en oscuridad hasta el comienzo de los estudios biodegradativos en 
cámaras de incubación y otra fue utilizada para el análisis de sus propiedades químicas. 
3.2.2.2. Análisis de las propiedades generales 
 SUELO 
Para la caracterización general de los diferentes suelos, a partir de las muestras secadas 










 El pH de los suelos fue determinado mediante potenciometría en suspensiones 
de suelo seco al aire en H2O, en KCl 1N o en una solución de p-nitrofenol-acetato 
cálcico, utilizando una relación suelo-solución de 1:2,5 (p:v). A partir de los 
valores obtenidos se calculó el índice de amortiguación del suelo (β) 
mediante la fórmula:  
β = [10 (7,0-pH p-nitrofenol)]/(7,0-pHKCl)  
donde: pHp-nitrofenol es el pH del suelo en p-nitrofenol-acetato cálcico y pHKCl es el 
pH del  suelo en una solución de KCl 1N.  
 La capacidad de campo (C.C.) fue determinada como la humedad retenida por 
el suelo después de ser saturado en agua y sometido a presión de pF 2 (10 kPa) 
en un extractor de presión-membrana de Richard (Guitián y Carballas, 1976) 
con regulador diferencial de mercurio.  
 El C total fue determinado en un Carmhograph 12 (Whostoff OHG, Bochum, 
Alemania) por combustión seca de la muestra en un primer horno a una 
temperatura de 900 ºC, con el paso posterior de los gases de salida por un 
segundo horno, a 400 ºC, provisto de un catalizador (CuO) para la 
transformación de CO en CO2, y la subsiguiente determinación del CO2 total 
desprendido, atrapado en una disolución de NaOH N/40, por diferencia de 
conductividad con un patrón de referencia.  
 El N total fue cuantificado mediante digestión Kjeldahl utilizando el método 
desarrollado por Bremmer (1965b). Se realizó una digestión de 1 g de suelo, 
seco al aire y molido, con 7 ml de H2SO4 concentrado usando 1,5 g de una mezcla 
catalizadora (80 g de K2SO4 para elevar el punto de ebullición del H2SO4, 20 g de 
CuSO4 anhidro y 2 g de selenio en polvo como catalizadores), en un digestor 
Büchi 430 (Büchi Laboratoriums-Technick AG, Suiza). El NH3 de las muestras 
digeridas se destiló por arrastre en corriente de vapor, durante 4 minutos, tras 
la adición de 25 ml de NaOH al 40 % para neutralizar el H2SO4 y elevar el pH a 
13. El NH3 destilado se recogió en una solución de 10 ml de H3BO3 al 2 % y 50 ml 









controlando el proceso con un electrodo de vidrio. La destilación se llevó a cabo 
en un destilador Büchi Kjelflex K-360 (BÜCHI Labortechnik AG, Suiza) y la 
valoración con un valorador Metrohm 682 (Metrohm, Ltd, Suiza). 
 El P disponible, extraído mediante el método descrito por Olsen et al. (1954) 
con una solución 0,5M de NaHCO3 ajustada a pH 8,5, fue determinado 
colorimétricamente a una longitud de onda de 882 nm (espectofotómetro DU-
64, Beckman) utilizando el método descrito por Murphy y Riley (1962).  
 Los cationes básicos (Ca, Mg, Na, K) y el Al intercambiable fueron 
determinados utilizando NH4Cl 1M (Peech et al., 1947) y KCl 1M (Pratt y Bair 
1961) respectivamente, y cuantificados posteriormente mediante 
espectrometría de emisión óptica con plasma (flujo de argón) de acoplamiento 
inductivo (ICP-OES). La suma de catones básicos y el Al fue utilizada para 
estimar la capacidad de intercambio catiónica efectiva (C.I.C.e) (Kamprath 
1970) mediante la fórmula: 
CICe=Ca2++Mg2++Na++K++Al3+ 
 El grado de saturación de bases (SB) se calculó mediante la siguiente 
expresión: 
SB=100 x S (suma de bases) / CICe 
 Óxidos de Al y Fe amorfos o microcristalinos fueron extraídos con el reactivo 
combinado de Tamm (ácido oxálico y oxalato amónico) e hidrosulfito sódico 
(Guitián y Carballas, 1976) y medidos posteriormente mediante espectrometría 
de emisión óptica con plasma (flujo de argón) de acoplamiento inductivo (ICP-
OES). 
 El análisis granulométrico se llevó a cabo sobre la fracción < 2 mm del suelo 
mediante el uso de pipeta Robinson y siguiendo el método propuesto por 
Guitián y Carballas (1976), utilizando la separación de fracciones por tamaños 
según el sistema americano (FAO, 1988). Tras la destrucción de la materia 









hexametafosfato sódico y carbonato sódico (Calgón), se separaron las diferentes 
fracciones mediante una batería de tamices y pipeta Robinson. Las fracciones 
separadas se clasificaron, según su tamaño y siguiendo la división de Attenberg, 
en arena gruesa (2 mm-0,2 mm), arena fina (0,2 mm-0,02 mm), limo (0,02 mm-
0,002 mm) y arcilla (<0,002 mm). 
 HOJARASCA 
El material vegetal recogido de cada uno de los rodales, una vez secado al aire y 
procesado, fue utilizado para llevar a cabo los análisis de las propiedades químicas, que 
se detallan a continuación: 
 El C total fue determinado siguiendo el mismo procedimiento utilizado en las 
muestras de suelo mediante combustión seca en un Carmhograph 12 (Whostoff 
OHG, Bochum, Alemania) con un primer y segundo horno a 900 y 400 ºC, 
respectivamente, cuantificando el subsiguiente CO2 liberado por conductividad 
en una solución de NaOH N/40.  
 El N total se cuantificó mediante digestión Kjeldahl siguiendo la misma 
metodología aplicada a las muestras de suelo (Bremmer, 1965a, b).  
3.2.3. ESTUDIO DE LA MATERIA ORGÁNICA  
3.2.3.1. Ensayos de laboratorio 
3.2.3.1.1. Determinación del carbono total 
El contenido de C, tanto del material vegetal como del suelo (primeros 15 cm y a lo 
largo del perfil edáfico), fue cuantificado mediante la metodología anteriormente 
explicada, mientras que la estimación de la cantidad de C orgánico acumulado en la 
capa superficial del suelo (COS, expresado como Mg C ha-1) fue obtenida considerando 
la densidad aparente de los primeros 15 cm y calculada según la siguiente ecuación 
descrita por Bravo et al. (2007):  
         COS (Mg C ha-1) = COS (g C kg-1) x l (m) x ρb (Mg m-3) x 10                               (Ec. 1) 
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donde COS es el C orgánico del suelo, l es la profundidad o grosor de la capa de suelo 
(m), y ρb es la densidad aparente del suelo (Mg m-3), esta última determinada según la 
fórmula propuesta por Honeysett y Ratkowski (1989): ρb = 1,801 – 0,397ln(1,724C); 
donde C es la concentración de C en el suelo. 
3.2.3.1.2. Estudio de la composición química de la materia orgánica 
3.2.3.1.2.1. Estudios basados en técnicas de Resonancia Magnética Nuclear 
La evaluación de los principales grupos funcionales que constituyen la materia orgánica 
se llevó a cabo mediante técnicas de espectroscopía de resonancia magnética nuclear de 
13C en estado sólido por polarización cruzada combinada con rotación en el ángulo 
mágico, más conocidas como 13C CP/MAS NMR por sus siglas en inglés, en un 
espectrómetro Varian INOVA-750 de 17.6 T equipado con una sonda T3 (Varian, Inc, 
USA) para determinaciones en estado sólido. Los espectros obtenidos fueron 
procesados y analizados con el software Mestre-C (versión 7.1.1-9649, Mestrelab 
Research Inc., España, 2012). Para la determinación de la distribución de los distintas 
grupos funcionales del C se usó como referencia la señal del grupo metileno del 
adamantano a 28.92 ppm. Los parámetros de operatividad fueron los mismos para 
todas las muestras y los análisis se llevaron a cabo bajo las siguientes condiciones: 
tiempo de contacto = 1 ms, retardo = 2 s, número de scans = ca. 10000-35000 y 
velocidad  = 20 kHz.  
Mediante esta técnica se analizó tanto el material vegetal como la capa correspondiente 
a los 5 cm superiores de los suelos de los diferentes tipos de ecosistemas estudiados, 
obviando las capas edáficas más profundas dado que es imprescindible un contenido en 
C total suficientemente alto para garantizar una buena resolución de los espectros 
resultantes.  
Para obtener la distribución porcentual de los diferentes grupos funcionales que 
componen la materia orgánica de cada una de las muestras analizadas medieate esta 
técnica se integraron las siguientes regiones del espectro correspondientes a los 
diferentes tipos de C que fueron expresadas como un porcentaje de la totalidad del área 
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espectral: 0–45 ppm (grupos alifáticos no sustituidos), 45–65 ppm (N-alquilo y grupos 
metoxilo), 65–95 ppm (O-alquilo), 95–112 ppm (acetales), 112–140 ppm (grupos 
aromáticos no sustituidos, grupo alquil aromático sustituido y grupo fenólico), 140–160 
ppm (C aromático y fenólico con sustituyentes de tipo alquílico) y 160–220 ppm (C 
carbonílico en amidas, cetonas, aldehídos y ácidos carboxílicos), y se expresaron como 
porcentaje del área total del espectro, tal como describen Fernandez et al. (2003).  
A partir de la diferente distribución porcentual de los distintos grupos funcionales que 
constituyen la materia orgánica se determinaron el índice de polaridad (IP), como la 
relación entre grupos polares y apolares, obteniendo una estimación de la hidrofilicidad 
de la material orgánica edáfica (Knicker et al. 2006), y el porcentaje de aromaticidad 
(A), habitualmente utilizado como indicador de la humificación de la materia orgánica 
edáfica (Dai et al., 2001; Kavdir et al. 2005) de acuerdo con las siguientes fórmulas: 
IP = grupos polares [45–112 ppm + 160–220 ppm]/grupos apolares [0–45 ppm + 112–160 ppm]  
A = (C aromático + C fenólico) / (C aromático + C fenólico + C alifático + C N-alquil + C O-alquil + C acetal)  x 100 
Además del IP y el porcentaje de aromaticidad, se determinó la relación entre C alifático 
/ C O-alquílico (ID) como un índice del grado de descomposición del sustrato (Kögel-
Knabner, 1997). 
3.2.3.1.2.2. Estudios isotópicos 
Para el estudio de la composición isotópica de la materia orgánica edáfica y de los 
aportes orgánicos que reciben los suelos de los distintos ecosistemas, se utilizó un 
espectrómetro de masas ThermoFinnigan DeltaPlus acoplado a un analizador elemental 
Flash EA 1112. El valor de δ13C (‰) de las muestras fue calculado mediante la ecuación 
basada en la desviación de la relación 13C/12C respecto al estándar de referencia (VPDB, 
Vienna Pee Dee Belemnite):  
δ13C (‰) = (Rmuestra/Rstandard - 1) x 103 (Ec. 2) 
donde R = 13C/12C 
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3.2.3.1.3. Dinámica de mineralización del carbono 
3.2.3.1.3.1. Estudios respirométricos del suelo 
El estudio respirométrico de la capacidad de mineralización potencial de la material 
orgánica edáfica fue llevado a cabo en laboratorio mediante incubaciones aeróbicas de 
larga duración bajo condiciones óptimas para la actividad microbiana a través de 
medidas periódicas del CO2 producido durante los procesos biodegradativos de las 
muestras de suelo fresco. Para cada una de las parcelas se tomaron 5 réplicas de una 
cantidad equivalente a 50 g de suelo seco y se introdujeron en matraces Erlenmeyers de 
500 ml, manteniéndose a 28 º C y al 75 % de la capacidad de campo durante 3 meses en 
baños de incubación termostatados (Fig. 18). La atmósfera de los Erlenmeyers fue 
periódicamente renovada (cada día, cada 2 días o cada semana dependiendo de la 
concentración de CO2) con aire humidificado libre de CO2, y el CO2 liberado se atrapó 
como Na2CO3 mediante burbujeo durante 2 h en 40 ml  NaOH 2N. Después de la 
precipitación del CO32- con BaCl2, el remanente de NaOH se titró contra HCl 0,2N 
(Metrohm 736, GP Titrino, Herisau-Suíza). El CO2 se cuantificó por diferencia utilizando 
viales vacíos como controles. La mineralización potencial de la materia orgánica edáfica 
fue expresada de acuerdo a los siguientes índices de mineralización: 
- C mineralizado: g de CO2–C liberado por kg de suelo seco  
- Coeficiente de mineralización del C: porcentaje de C total (Cmineralizado/ Ctotal x 100) 
 Figura 18. Sistema de incubación, a temperatura constante (28º C) y en condiciones de humedad 
controladas (75% de la capacidad de campo), utilizado en las experiencias de respirometría. 
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3.2.3.1.3.2. Determinación del coeficente térmico Q10
Para evaluar la influencia de la temperatura sobre la respiración edáfica de cada una de 
las parcelas estudiadas, se llevaron a cabo incubaciones de suelo a diferentes 
temperaturas con el fin de cuantificar el valor de Q10, definido como el aumento de la 
tasa de respiración edáfica al aumentar la temperatura 10 ºC (Fang y Moncrieff, 2001; 
Lavigne et al., 2004) y que permite predecir el grado de  respuesta de los 
microorganismos ante cambios de temperatura. 
Para ello, se incubaron muestras de suelo correspondientes a los primeros 15 cm por 
triplicado (3 réplicas por parcela) a 5, 10, 15, 20 y 25 ºC de temperatura y ajustadas a 
una humedad específica (75 % de la capacidad de campo) mediante el sistema de 
incubación y medida automática para laboratorio que se observa en la figura 19, 
construido de acuerdo con Hotermann (1996).  
Figura 19. Sistema de incubación y medición de las emisiones de CO2, (a) Esquema del sistema 
de respiración, sensor (CO2), PC, válvulas electromagnéticas (M Valves), colector de teflón (TC), 
ventilador (F), entrada de aire (IF), cámaras de medición (números), cámara de referencia (RC) 
e incubadora (I/R) y (b) sistema de incubación en cámara controlada y (c) equipo analógico 
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El sistema de medida consta de 13 recipientes adaptados como cámaras de respiración 
(12 recipientes fueron llenados con muestras de suelo y otro se mantuvo vacío 
sirviendo como cámara de referencia control), situados en una incubadora a 
temperatura controlada y conectados a un analizador de CO2 por infrarrojos (PP 
Systems WMA-2, Amesbury, MA, EEUU).  
Las muestras fueron incubadas a cada una de las temperaturas arriba mencionadas 
durante 9 horas, a lo largo de las cuales se realizaron medidas continuas del CO2 
liberado, calculando el flujo de este gas de acuerdo con Schindlbacher et al. (2004). La 
temperatura inicial fue de 5 ºC, incrementándose en etapas de 5 en 5 ºC hasta un 
máximo de 25 ºC, mientras que la humedad de las muestras se controló diariamente y 
las posibles pérdidas producidas por evaporación se corrigieron añadiendo agua 
desionizada a la superficie de cada muestra.  
Los valores de CO2-C obtenidos mediante las incubaciones de suelo a diferentes 
temperaturas se ajustaron al modelo exponencial propuesto por Arrhenius (1889) y 
recogido por Fang y Moncrieff (2001), determinándose el valor de Q10 mediante la 
fórmula:  
RS = a∙e bT  (Ec. 3)
Q10=e10b 
donde RS es el rango de respiración monitorizado expresado en μmol CO2 g-1 h-1, T, es la 
temperatura del suelo en ºC, a, la respiración basal a temperatura 0 ºC y b, un 
parámetro relacionado con la sensibilidad de la respiración edáfica a la temperatura. 
3.2.3.1.3.3. Estudios biodegradativos de hojarasca 
Para el estudio de la biodegradabilidad de los aportes orgánicos y su permanencia 
media en las reservas estables de C se llevaron a cabo incubaciones aeróbicas de 
hojarasca de larga duración (1 año) bajo condiciones controladas de Tª y humedad, 
óptimas para la mineralización (28 ºC y 80 % humedad), realizando medidas periódicas 
del CO2 producido durante el proceso biodegradativo.  
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Para cada parcela se tomaron por duplicado 10 g de muestra que se distribuyeron en 5 
placas con el fondo recubierto con filtro de microfibra de vidrio (Whatman GF/D), tras 
ajustar la humedad de las muestras al 80 % de su peso seco. Estas muestras fueron 
depositadas en el interior de recipientes de vidrio herméticos de 4L de capacidad (5 
placas por recipiente) e incubadas bajo condiciones aeróbicas y se mantuvieron a 28 ºC 
en estufas de incubación de gran capacidad (Selecta ®), equipadas con filtros de aire. El 
CO2-C liberado durante el proceso biodegradativo fue periódicamente medido mediante 
un analizador de gases por infrarrojos (7000FM-GFC, Signal Group Ltd, Surrey, 
Inglaterra) (Fig. 20). La atmósfera de los recipientes de vidrio fue renovada 
periódicamente (cada día, cada 2 días o cada semana, dependiendo de la concentración 
de CO2) para evitar condiciones de anaerobiosis durante el experimento. 
Figura 20. Analizador de CO2 por infrarrojos utilizado para monitorizar las emisiones de CO2 
procedentes de la biodegradación de la hojarasca. Botes de incubación y sistema de toma de 
gases. 
Para cuantificar las variaciones en los contenidos de C y N, la composición isotópica 
13C/12C, así como las pérdidas de peso que tuvieron lugar a lo largo del proceso 
biodegradativo, en cada una de las muestras se llevó a cabo un seguimiento de dichas 
variaciones a diferentes tiempos o momentos de la incubación, esto es, para T1:1 mes, 
T2:6 meses y T3:1 año (Fig. 21).  
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a)  b)  c)  d) 
Figura 21. Placas con las muestras de hojarasca de los diferentes bosques durante el proceso 
biodegradativo a) abedules, b) robles, c) pinos , d) castaños. 
La descomposición de la hojarasca se expresó de acuerdo a los siguientes índices de 
biodegradabilidad: 
- C mineralizado (Cminh): g de CO2–C liberado por kg de hojarasca seca  
- Coeficiente de mineralización del C (Coefminh): C mineralizado / Ctotal ∙ 100 
3.2.3.2. Ensayos de campo 
3.2.3.2.1. Monitorización de la temperatura edáfica 
Simultáneamente a las determinaciones estacionales de CO2, en cada punto de medida 
se introdujo en el suelo, a una profundidad de 10 cm, un termómetro (Hanna 
Instruments) para registrar la temperatura sub-superficial de suelo.  
3.2.3.2.2. Determinación de los flujos edáficos de CO2 in situ 
Para cuantificar la liberación edáfica de CO2 en condiciones naturales se realizaron en 
cada uno de los bosques seleccionados medidas estacionales de las emisiones de este 
gas, como mínimo durante dos años completos, con un analizador portátil de 
infrarrojos (Fig. 22) con cámara de respiración (EGM-4, PP Systems, Hitchin, Reino 
Unido) y expresada la cantidad de CO2 como g CO2 m-2 h-1. La campana de respiración 
(SRC-1; PP Systems) está equipada con un ventilador para asegurar una mezcla 
adecuada del aire dentro de la cámara y evitar que las diferencias de presión afecten a 
la liberación del CO2 del suelo. Una vez retirada la hojarasca y la vegetación superficial 
existente, para permitir un contacto óptimo entre el suelo forestal y la campana de 
respiración, en cada una de las parcelas se realizaron 24 determinaciones puntuales 
siguiendo un patrón rectangular (4 filas x 6 columnas) que se repitieron 
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periódicamente durante las 4 estaciones del año, con el fin de cuantificar las variaciones 
estacionales de la liberación de este gas a la atmósfera. La cámara se situó sobre el 
suelo a una profundidad de 1-2 cm y el gas fue absorbido por la cámara y dirigido al 
analizador, obteniendo una medida de flujo de CO2 liberado por el suelo junto con el 
contenido en humedad del aire que está entrando en la cámara. Para la estimación de 
los datos monitorizados se utilizó un ajuste lineal.  
Figura 22. Analizador portátil de CO2 EGM-4 
3.2.3.2.3. Determinación del coeficiente térmico Q10 
Al igual que se procedió en el apartado 3.2.3.1.3.2., los valores de CO2 obtenidos 
mediante las determinaciones en campo de los flujos edáficos de este gas a la atmósfera 
procedendes de los suelos forestales estudiados se ajustaron a una ecuación 
exponencial (Fang y Montecreiff, 2001) con el objetivo de obtener una estimación del 
parámetro Q10 a través de la expresión:  
RS = a∙e bT  (Ec. 3)
Q10 = e10b 
siendo RS el rango de respiración monitorizado expresado en μmol CO2 g-1 h-1, T, la 
temperatura del suelo en ºC, a, la respiración basal a temperatura 0 ºC y b, un 
parámetro relacionado con la sensibilidad de la respiración edáfica a la temperatura. 
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3.2.4. TRATAMIENTO ESTADÍSTICO DE LOS RESULTADOS 
Los datos de las tablas y figuras que se exponen en este trabajo representan en cada 
caso, salvo que se haya especificado lo contrario, el valor medio de las distintas réplicas 
(3, 4 o 5) que se utilizaron en cada determinación. La desviación estándar (DE) aparece 
reflejada en dichas tablas. Para todos los análisis estadísticos se utilizó el programa 
SPSS 21.0 para Windows (SPSS Inc.2012) o R i386 3.0.3. (The R Foundation for 
Statistical Computing, 2014). 
3.2.4.1. Análisis de correlaciones 
Para cuantificar la relación entre las distintas variables estudiadas en el presente 
trabajo, con los valores medios de cada determinación se realizaron análisis de 
correlación lineal, obteniéndose las matrices de coeficientes de correlación de Pearson 
a niveles de significación de P≤0,05 y P≤0,01, tanto para cada parcela como para el 
conjunto de las muestras de todos los suelos estudiados. 
3.2.4.2. Criterio del χ2 
Los resultados de la distribución porcentual de los distintos grupos funcionales 
determinados mediante 13C-CP/MAS-NMR por integración del espectro obtenido tanto 
para la hojarasca como para los 5 cm superiores del suelo de los ecosistemas forestales 
estudiados fueron analizados mediante test no paramétricos (chi-cuadrado, χ2, 
intervalo de confianza 95 % o P=0,05) utilizando el programa R i386 3.0.3. (The R 
Foundation for Statistical Computing, 2014).  
3.2.4.3. Análisis de varianza 
El método utilizado para testificar la homogeneidad o heterogeneidad de un conjunto 
de muestras fue el análisis de varianza debido a Fisher. Se aplicaron análisis de varianza 
a los valores acumulados de CO2 obtenidos al final de la incubación en las experiencias 
de mineralización de la materia orgánica correspondientes a los distintos ecosistemas, 
así como al resto de los parámetros de caracterización del suelo y la hojarasca y a las 
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emisiones edáficas de CO2 obtenidas en las distintas estaciones durante los años de 
estudio, con el fin de evaluar estadísticamente las diferencias entre las muestras 
estudiadas. Cuando las variaciones entre muestras sólo podían atribuirse a la influencia 
de un único factor, como la especie forestal, se aplicó un ANOVA de una vía, y en el caso 
de la influencia de dos o más factores (tipo material de partida, altitud, profundidad de 
suelo) se utilizaron ANOVAS de dos y tres vías con el propósito de evaluar 
independientemente la influencia de cada uno de estos factores y su interacción mutua, 
utilizando para el cálculo de significación la diferencia mínima significativa (D.M.S.). 
3.2.4.4. Análisis de componentes principales 
Dado el gran volumen de datos obtenidos y la dificultad de su interpretación por 
métodos de correlación simple, se aplicó un método estadístico que permitiera 
resumirlos de modo que la pérdida de información fuera mínima y conocida. El método 
de análisis multifactorial utilizado, conocido como Análisis de Componentes Principales 
(ACP), con rotación varimax, del programa SPSS para Windows (versión 21.0), permite 
destacar los componentes o direcciones de variación independientes y eliminar la 
mayor parte de la información redundante. Normalmente, con los cinco primeros ejes 
se absorbe un porcentaje de varianza superior o cercano al 70 % y esto permite reducir 
el espacio inicial de n dimensiones (tantas como variables) a un espacio de cinco 
dimensiones o incluso menos, si la varianza explicada por los primeros ejes es 
suficiente. La situación ideal para cada variable es que su factor de carga o asociación 
sea elevada para un componente y baja para los restantes (Cabaneiro et al., 2008).  
Se procesaron por este método matrices de datos con las variables obtenidas en el 
laboratorio (características generales, composición de la materia orgánica, índices de 
mineralización del C, etc.) junto con las determinadas en el campo, como las emisiones 
de CO2 in situ o la temperatura edáfica, considerando la totalidad de las parcelas 
estudiadas y obteniendo así una matriz general de correlaciones.  
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3.2.4.5. Análisis de clasificación jeráquica
Otro de los métodos estadísticos de análisis multivariante utilizado en este estudio fue 
el análisis de clasificación jerárquica o análisis de “cluster” del programa SPSS para 
Windows (versión 21.0). Este método se aplicó a los valores estandarizados de las 
variables según la expresión: (xi-Xi-j)/DEi-j  donde xi es el valor de la variable, Xi-j el valor 
medio de la variable y DEi-j la desviación estándar. El método elegido fue el del 
promedio entre grupos y el criterio de similitud utilizado fue el cuadrado de la distancia 
euclídea. Los resultados de este tipo de análisis se presentan gráficamente mediante 
dendrogramas (que indican, en forma de árbol lógico, el proceso de formación de los 
grupos). El dendrograma también muestra la distancia a la que se ha producido la unión 
y aparece dimensionada según la distancia máxima, que toma siempre el valor de 25. 
3.2.4.6. Modelos de regresión multilineal 
Con el objetivo de encontrar el modelo que mejor defina la liberación edáfica de CO2 de 
los distintos tipos de ecosistemas estudiados, se ensayaron diferentes modelos de 
regresión lineal múltiple utilizando como variables dependientes los índices de 
mineralización del C obtenidos mediante las experiencias respirométricas de 
laboratorio y de campo y como variables explicativas los parámetros analizados para 
caracterizar la composición y biodegradabilidad de la materia orgánica de los suelos y 
la hojarasca procedentes de los ecosistemas forestales estudiados, además de variables 
ambientales como las relacionadas con las condiciones edafo-climáticas del periodo de 
estudio o la altitud. La corrección de la heteroscedasticidad se llevó a cabo por el 
método de mínimos cuadrados y la bondad del ajuste se evaluó con el coeficiente de 
determinación (R2)corregido. 
3.2.4.7. Modelos cinéticos 
 BIODEGRADACIÓN DE SUELO 
Para cuantificar la cinética de mineralización de la materia orgánica de las diferentes 
muestras de suelo, los valores acumulados de CO2–C liberado a lo largo del periodo de 
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incubación por cada una de estas muestras fueron ajustados a uno de los dos modelos 
cinéticos de primer orden que se exponen a continuación y que difieren en la hipótesis 
de partida: 
 Modelo cinético simple propuesto por Stanford y Smith (1972). Este modelo 
considera que una parte de la reserva de C es activa (C0) y el resto estable, siendo 
C0 el límite cuando t→∞: 
        Ct = C0 (1-e-kt)                                               (Ec. 4)  
donde Ct  (g C kg-1ss)  es la cantidad acumulada de C liberado en el tiempo t, C0 (g C 
kg-1ss) es la cantidad de C potencialmente mineralizable y k (d-1) es la velocidad de 
mineralización instantánea. 
Modelo exponencial doble propuesto por Andrén y Paustian (1987). Este modelo 
explica la mineralización de la totalidad del C del suelo, considerando dos 
fracciones de distinta índole que se descomponen simultáneamente y de forma 
independiente, con diferente velocidad de mineralización: 
Ct = C0 (1-e-kt) + CR (1-e-ht)                                 (Ec. 5) 
donde Ct es la cantidad acumulada de C liberado (g C kg-1s.s.) en el tiempo t (días), C 
(g kg-1ss) es la cantidad total de C presente en el suelo, C0: C lábil (g C kg-1ss) es la 
cantidad de C lábil con velocidad de mineralización instantánea k (d-1) y CR: C 
recalcitrante (C-C0, g C kg-1ss) es la cantidad de C recalcitrante con velocidad de 
mineralización instantánea h (h ∙ 10-4 d-1), siendo el límite de C mineralizable 
cuando t→∞ la cantidad total de C del suelo, tal y como describieron Cabaneiro et 
al. (2008). 
El proceso de estimación no lineal de los parámetros se realizó con SPSS 21.0 (2012) 
para Windows ajustando los datos experimentales a los dos tipos de modelos. La 
convergencia se obtuvo por minimización iterativa de la suma de cuadrados residual. 
Para evitar errores en la estimación de los parámetros cinéticos de los modelos 
estudiados, lo que podría llevar a la falta de convergencia o bien a la obtención de una 
solución óptima local en vez de global, se siguieron los criterios y verificaciones 
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señaladas por Updegraff et al. (1995), de manera que únicamente se aceptaron las 
estimaciones finales de los parámetros cuando el modelo convergiese al mismo punto al 
utilizar valores iniciales sobrevalorados o infravalorados en un 50%.  
Las cantidades acumuladas de C-CO2 mineralizado por cada una de las muestras 
incubadas fueron ajustadas a las dos ecuaciones anteriormente descritas (Ec. 4 y Ec. 5), 
con el fin de determinar cuál de los dos modelos definía con mayor precisión la cinética 
de mineralización de la materia orgánica en estos suelos. Para ello se utilizó como 
indicador del ajuste el coeficiente de determinación (R2), calculado mediante la suma de 
cuadrados del error. Dado que en todos los casos la ecuación del modelo exponencial 
doble (Ec. 5) fue la que presentó un mejor ajuste y parece el más adecuado a las 
características de la materia orgánica de los suelos gallegos, únicamente se incluyen en 
esta Memoria los parámetros cinéticos estimados mediante este modelo.  
 BIODEGRADACIÓN DE HOJARASCA
Con el fin de evaluar la cinética de descomposición de la materia orgánica presente en 
las muestras de hojarasca seleccionadas, se ajustaron los valores de CO2–C liberados 
durante el proceso degradativo de las mismas a diferentes modelos cinéticos expuestos 
a continuación y que difieren en la hipótesis de partida:  
Modelo exponencial simple propuesto por Jenny et al. (1949) y elaborado por 
Olson (1963). Se trata de una ecuación cinética de primer orden, similar a la 
propuesta para suelos por Stanford y Smith (1972), que considera un único 
componente como el activo durante el proceso degradativo, con un rango de 
descomposición constante y donde todo el material es degradado a la misma 
velocidad. La fórmula fue reescrita por Wieder y Lang (1982): 
                                                  ςt = ς0  (1-eĸt)  (Ec. 6) 
donde ςt es el C a tiempo t, ς0  es el C inicial y ĸ es la constante de descomposición.
Modelo asintótico propuesto por Wieder y Lang (1982), donde se considera la 









descomponer, apoyándose en la existencia de determinadas fracciones de humus 
cuyas tasas de descomposición son virtualmente cero, a pesar de que no existe 
materia orgánica totalmente inalterable. La ecuación de este modelo sería:  
                                       ςt = ς0  e-ĸt + ς1     (Ec. 7) 
donde ςt sería el C a tiempo t, ς0 el C inicial, ς1 representa la fracción de la 
hojarasca resistente a la degradación y ĸ la velocidad de descomposición de la 
fracción activa. 
Modelo exponencial doble: desarrollado a partir del modelo simple, y similar al 
propuesto por Andrén y Paustian (1987) para suelos, considera el material inicial 
como heterogéneo y compuesto por dos tipos de fracciones de diferente 
naturaleza y velocidades de descomposición (Lousier y Parkinson 1978; Andrén y 
Paustian, 1987). 
    ςt = ς0 (1-e-ĸt)+ ςR (1-e-ηt)     (Ec. 8) 
donde ςt es el C mineralizado a tiempo t y ĸ y η las constantes de descomposición 
para las distintas  fracciones. La cantidad de cada fracción es dada por ς0 y ςR, 
siendo ς0la fracción lábil (azúcares, almidones, proteínas) y ςR, calculada como 
(C -ς0 ) ,  la resistente (ligninas, celulosa, taninos, ceras). El componente más lábil 
presenta una tasa de descomposición mayor que la fracción resistente.   
Modelo tripe: propuesto por Couteaux et al. (1998) y que divide la hojarasca en 
tres componentes con distinta calidad y con diferentes rangos de descomposición, 
estimando separadamente las constantes de descomposición de cada uno. De esta 
forma es posible estimar los rangos de descomposición potencial para estados 
muy avanzados de degradación. 
                      ςt = ς0e-ĸt + ς1e-ηt+ ς2e-ƿt         (Ec. 9) 
donde ςt es el C mineralizado a tiempo t y ĸ, η y ƿ las velocidades de descomposición 
de las fracciones ς0, ς1 y ς2 del material vegetal. 
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Los valores acumulados de C-CO2 liberado por cada una de las muestras incubadas 
fueron ajustados a las ecuaciones anteriormente descritas con el fin de determinar cuál 
de los modelos definía con mayor precisión la cinética de mineralización de la materia 
orgánica presente en el material vegetal de los ecosistemas forestales seleccionados. 
Los ajustes se realizaron siguiendo el procedimiento de estimación de parámetros no 
lineal con el paquete estadísticos SPSS 21.0 (2012) para Windows y la convergencia se 
obtuvo por minimización iterativa de la suma de cuadrados residual. De nuevo, con el 
fin de evitar posibles errores en la estimación de los parámetros cinéticos de estas 
ecuaciones debidos a la posible convergencia a un mínimo local, se siguieron los 
criterios y verificaciones señaladas por Updegraff et al. (1995), aceptando únicamente 
las estimaciones finales de los parámetros cuando la ecuación convergía al mismo 
punto al utilizar valores de partida sobrevalorados o infravalorados en un 50 %. 
En todos los casos el modelo exponencial doble (Ec. 8), comúnmente utilizado para 
realizar ajustes a diferentes temperaturas y localizaciones geográficas, y recomendado 
para incubaciones de larga duración (más de 6 meses según Townsend et al., 1997), fue 
el que mejor explicó los valores obtenidos (R2≥0,996), por lo que únicamente se 
incluyen en esta Memoria los parámetros cinéticos estimados mediante este modelo.  
3.2.4.7.1. Tiempo de semi-vida
A partir de los modelos cinéticos obtenidos para explicar los procesos de 
mineralización de la materia orgánica tanto de los suelos como de la hojarasca de cada 
una de las parcelas incluidas en este estudio, se estimaron los tiempos de semi-vida o 
vida media como el tiempo requerido para que se descomponga el 50 % del C de las 
diferentes fracciones orgánicas (L, referido a la fracción orgánica lábil, y R, a la 
recalcitrante). Ya que para ambos casos, suelo y hojarasca, el modelo exponencial doble 
fue el que mejor se ajustó a los valores experimentales cuantificados, se utilizó éste para 
calcular los parámetros anteriormente citados mediante las fórmulas: 
Tiempo de vida media L = 0,693/k y 0,693/ĸ, para la fracción lábil del C             (Ec. 10) 
Tiempo de vida media R = 0,693/h y 0,693/η, para la fracción recalcitrante del C  (Ec. 11) 
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propuestas por Olson (1963) y utilizadas recientemente por Patricio et al. (2012), 
siendo k y h y ĸ y η las velocidades de descomposición de las fracciones lábil y 
recalcitrante de los suelos y hojarasca, respectivamente. 
3.2.4.7.2. Tasa de renovación
Del mismo modo, se estimaron las tasas de renovación de las diferentes fracciones de la 
materia orgánica tanto de suelos como de hojarascas utilizando el modelo exponencial 
doble mediante las fórmulas que se muestran a continuación: 
Tasa de renovación L =1/k  y 1/ĸ     de las fracciones lábil  (L) y recalcitrante (R) (Ec. 12) 
Tasa de renovación R =1/h y 1/η      de la materia orgánica                (Ec. 13) 
también propuestas por Olson (1963) y utilizadas por Patricio et al. (2012), siendo k y h 
y ĸ y η las velocidades de descomposición de las fracciones lábil y recalcitrante del suelo 
y la hojarasca, respectivamente. 
3.3 ABREVIATURAS 
Abreviatura   Significado 
a respiración edáfica basal a temperatura 0ºC 
A porcentaje de aromaticidad 
ACP análisis en Componentes Principales 
Al2O3 óxidos de aluminio 
Al3+ aluminio de cambio 
b 
parámetro relacionado con la sensibilidad de la respiración edáfica a la 
temperatura 
C carbono total 
C.C. capacidad de campo 
C.I.C.e capacidad de intercambio catiónica efectiva 
C/N relación carbono / nitrógeno del suelo 
C/Nhoj relación carbono / nitrógeno de la hojarsca 
C0 carbono lábil del suelo 
Ca2+ calcio de cambio 
Cmin carbono mineralizado por el suelo 
Cminh carbono mineralizado por la hojarasca 
Coefmin coeficiente de mineralización del carbono del suelo 
Coefminh coeficiente de mineralización del carbono de la hojarasca 
Ct carbono liberado en el tiempo t referido al suelo 
CR carbono recalcitrante referido al suelo 
DMS diferencia mínima significativa 
DE desviación estándar 
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Fe2O3 óxidos de hierro 




velocidad instantánea de mineralización de la fracción recalcitrante de la materia 
orgánica edáfica 
H humedad del suelo 
H+ hidrógeno de cambio 
hs hojarasca seca 
ID relación entre el C alquil / C O-alquil 
IP índice de polaridad 
k 
velocidad instantánea de mineralización de la fracción lábil de la materia orgánica 
edáfica 
K+ potasio de cambio 
L fracción lábil 
M molaridad 
n número de variables 
Mg2+ magnesio de cambio 
N normalidad 
N nitrógeno total 





pHH2O pH en agua 
pHKCl pH en cloruro potásico 
pHp-nitrofenol pH en p-nitrofenol-acetato cálcico 
ppm partes por millón 
Q10 coeficiente térmico 
r coeficiente de correlación 
R fracción recalcitrante 
R2 coeficiente de determinación 
RS respiración del suelo 
S suma de bases del complejo de cambio 
SAl% saturación en Al del complejo de cambio 
SB porcentaje de la suma de bases del complejo de cambio 
SB% grado de saturación en bases del complejo de cambio 
ss suelo seco 
t tiempo 
T temperatura 
β índice de amortiguación 
η 
velocidad instantánea de mineralización de la fracción recalcitrante de la materia 
orgánica de la hojarasca 
ĸ 
velocidad instantánea de mineralización de la fracción lábil de la materia orgánica 
de la hojarasca 
ς0 carbono lábil del material vegetal / hojarasca 
ςt carbono liberado en el tiempo t referido al material  vegetal / hojarasca 
ςR carbono recalcitrante del material vegetal / hojarasca 
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4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN
4.1. CICLO DEL CARBONO EDÁFICO EN ECOSISTEMAS FORESTALES DE 
FRONDOSAS AUTÓCTONAS GALLEGAS 
La primera parte de la investigación incluida en esta Tesis Doctoral, llevada a cabo para 
evaluar posibles diferencias en la capacidad para el secuestro de C de diversos suelos 
sobre los que se asientan distintos tipos de bosques gallegos con un alto grado de 
madurez sucesional, incluye, tal como se señaló en el apartado 3.2.1. "Diseño 
experimental", el estudio de ecosistemas forestales con una de las tres siguientes 
especies como árbol dominante: Quercur robur L., Castanea sativa Mill. o Betula alba L. 
Con este fin, se monitorizaron un total de 12 bosques (4 parcelas / especie x 3 especies 
arbóreas) localizados en las provincias de Lugo, Ourense y Pontevedra, siendo todos 
ellos ecosistemas naturales en los que se observa una escasa o nula intervención 
humana y un alto grado de desarrollo funcional y estructural.  
Los suelos sobre los que se asientan estos 12 bosques están desarrollados sobre rocas 
silíceas ácidas (granitos o esquistos fundamentalmente), son moderadamente 
profundos y con pendientes variables, tratándose mayoritariamente de Umbrisoles 
Húmicos y Alumni-húmicos o diversos tipos de Cambisoles (FAO, 2006).  
Para abordar la investigación propuesta y con el objetivo de determinar la influencia de 
la especie forestal sobre el medio edáfico, se analizaron, además de las características 
generales del suelo, los distintos parámetros de mineralización del C en todos los 
bosques seleccionados estudiando las muestras recogidas de la capa correspondiente a 
los 0-15 cm superiores, capa en la que se concentra fundamentalmente la materia 
orgánica y donde se espera que se manifieste el posible efecto de la especie arbórea. Por 
otra parte, para la determinación del perfil orgánico y el estudio de la composición 
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química e isotópica de la materia orgánica edáfica se tomaron nuevas muestras de suelo 
a distintas profundidades a lo largo del perfil (hojarasca, suelo 0-5 cm, suelo 5-15 cm, 
suelo >15 cm) en cada uno de los ecosistemas considerados.   
4.1.1. INFLUENCIA DE LA ESPECIE FORESTAL SOBRE LAS CARACTERÍSTICAS 
GENERALES DEL SUELO 
La influencia del tipo de vegetación sobre determinadas propiedades edáficas ha sido 
ampliamente estudiada por diversos autores (Muys et al., 1992; Binkley y Giardina, 
1998; Wedin y Tilman, 1999; Rodríguez-Loinaz et al., 2008; entre otros), siendo más 
numerosos los trabajos que tratan de cuantificar la relación entre el contenido de 
determinados cationes básicos y el pH del suelo con diferentes cubiertas forestales 
(Lelong et al., 1990; Binkley, 1995; Finzi et al., 1998a; Álvarez-Rodríguez et al., 2000; 
Augusto et al., 2002; Dijkstra y Smits, 2002; Dijkstra et al., 2003; Reich et al., 2005; 
Ostra et al., 2006). Así, en general, estos autores señalan que los mecanismos a través 
de los cuales las especies forestales influyen sobre la acidificación del suelo y el 
intercambio catiónico son diversos e incluyen diferencias inter-específicas en los 
procesos de captación de cationes y aniones intercambiables (Alban, 1982), en la 
fijación de nitrógeno y la subsiguiente nitrificación (Van Miegroet y Cole, 1984), en la 
producción de hojarasca con altos contenidos en ácidos orgánicos (Ovington, 1953) o 
en la potenciación de los procesos de meteorización (Tice et al., 1996; Finzi et al., 
1998a,b), sin olvidar la relación entre la abundancia y actividad de diversos organismos 
edáficos, fundamentalmente lombrices (Piearce, 1972; Lavelle 1997; Edwards, 1998; 
Reich et al., 2005) con el tipo de especie vegetal.  
No obstante, a pesar del amplio número de trabajos realizados, aún existen ciertas 
incertidumbres sobre cómo la especie forestal modifica determinadas propiedades 
generales del suelo debido fundamentalmente al efecto subyacente que ejercen el 
sustrato litológico y/o el clima sobre algunas propiedades edáficas, en concreto sobre el 
complejo de cambio y el pH, siendo difícil delimitar claramente el peso que cada uno de 
estos factores (especie-litología-clima) tiene sobre dichas variables. Este hecho 
adquiere una mayor importancia en el caso de los suelos gallegos, ya que éstos se 
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distinguen por su abundancia en óxidos de Fe y Al y por su alta acidez, esta última 
estrechamente relacionada con la geología y el clima húmedo, existiendo en estos 
suelos la posibilidad de que se den efectos sinérgicos entre los tres factores citados 
afectando en distinto grado a las diferentes propiedades edáficas. Estos factores van a 
influir sobre la materia orgánica edáfica, modificando fundamentalmente su contenido 
y calidad, parámetros que en suelos ácidos y arenosos, como es el caso de los suelos 
gallegos, son los que van a determinar principalmente la fertilidad del suelo (Fernández 
et al., 2006b), afectando finalmente al ciclo biogeoquímico del C edáfico.  
Los suelos estudiados, cuyas principales características aparecen incluidas en las tablas 
8a y 8b, presentaron en sus 15 cm superiores densidades aparentes próximas a 1 g cm-3, 
con un rango que osciló desde los 0,66 a 1,01 g cm-3, y altas capacidades de campo, con 
valores siempre superiores a 340 g H2O kg-1ss. Tal como se observa en la tabla 8a, son 
los suelos bajo bosques de abedules los que mostraron los mayores valores medios en 
cuanto a su capacidad de retención de agua en el suelo, con más de 590 g H2O kg-1ss 
seguidos de los suelos de robledales, con valores medios que alcanzaron los 550 g H2O 
kg-1ss, entre los que además se observó una importante variabilidad intra-grupo, y 
finalmente los suelos correspondientes a los ecosistemas de castaños, con capacidades 
de campo medias inferiores a los 460 g H2O kg-1ss.
Respecto a la textura, en todos los casos franco o franco-arenosa, los suelos mostraron 
un claro predominio de las fracciones gruesas sobre las finas y aunque se observaron 
ligeras diferencias entre los tres tipos de ecosistemas forestales en cuanto al contenido 
de las distintas fracciones granulométricas (Tabla 8a) éstas no fueron estadísticamente 
significativas, siendo presumiblemente el tipo de roca, y no la vegetación, lo que 
condicionó en mayor medida la composición granulométrica de estos 12 suelos. En 
general, la mayor presencia de elementos gruesos coincidió con los suelos 
desarrollados sobre rocas graníticas, en los que los porcentajes medios de arena 
superaron el 72 %, significativamente mayores a los encontrados en los suelos 
asentados sobre esquistos con un 61 % (ANOVA; P≤0,05). En cuanto a la abundancia en 
elementos finos, únicamente se diferenciaron significativamente en la proporción de 
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limo, siendo los suelos sobre esquistos los que presentaron valores significativamente 
superiores al compararlos con los encontrados en los suelos desarrollados sobre 
granitos (ANOVA; P≤0,05), con porcentajes medios de la fracción limo del 28 % en 
suelos sobre esquistos frente al 19 % de los desarrollados sobre rocas graníticas.  
Los valores de pH oscilaron entre mínimos cercanos a 4 y máximos próximos a 6, lo que 
permite clasificarlos como suelos muy ácidos o ácidos según la FAO, encontrándose 
diferencias significativas en función del tipo de especie forestal dominante. De esta 
forma, el pH de los suelos de los bosques de abedul fue significativamente menor al de 
los bosques de castaños estudiados (ANOVA; P≤0,05), con un valor medio de 4,5 frente 
a 5,2 (Tabla 8a), situándose los suelos pertenecientes a robledales con un pH 
intermedio entre los dos anteriores (valor medio pH=4,8).  
En referencia a la acidez potencial o acidez intercambiable (pHKCl), los valores medios 
encontrados fueron del orden de 0,8 y 0,9 unidades de pH inferiores al pH determinado 
en agua, obteniéndose de nuevo valores significativamente menores (ANOVA; P≤0,05) 
en los suelos de ecosistemas de abedules (pHKCl=3,4) al compararlos con los de robles 
(pHKCl=4,0) y castaños (pHKCl=4,3). El índice de amortiguación del suelo (β) indica que 
se trata de suelos con una fuerte capacidad de amortiguación (entre 5 y 6), según la 
clasificación propuesta por Guitián y Carballas (1976), observándose una resistencia 
ligeramente mayor a la variación de pH en los suelos procedentes de los bosques de 
robles, seguidos por los de abedules y castaños (β=5,7; β=5,5 y β=5,4, respectivamente).  
Acorde con su alta acidez, los suelos estudiados presentaron una notable pobreza en 
cationes básicos (Na+, Ca+2, Mg+2, K+), alcanzando su suma valores medios de 1,4, 1,6 y 
3,3 cmol kg-1ss para los suelos bajos bosques de abedules, robles y castaños, 
respectivamente (Tabla 8b), siendo significativamente mayor en aquellos suelos de 



















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Q. robur C. sativa B. alba 
Como consecuencia de la reducida reserva de elementos básicos, los valores del C.I.C.e 
fueron relativamente bajos en todos los suelos, con contenidos medios que nunca 
superaron los 5 cmol kg-1ss y del orden de 3, 4 y 5 cmol kg-1ss para los suelos bajo 
robledales, castañares y abedulares, respectivamente. Esta pobreza en cationes básicos 
contrasta con los altos contenidos de Al3+ del complejo de cambio, predominante en los 
suelos más ácidos donde se encuentra saturando parte de las posiciones del complejo 
absorbente junto a iones H+, observándose diferencias destacables entre los 12 suelos 
forestales. Así, el Al3+ fue el catión predominante en el complejo de cambio de los suelos 
correspondientes a los ecosistemas de robles y abedules, en los que llega a ocupar del 
49 al 72 % de las posiciones de cambio, respectivamente, frente al 21 % de los suelos 
bajo bosques de castaños (Fig. 23), en los que el catión predominante fue el Ca2+, que 
ocupó el 36 % de las posiciones de cambio frente al 12 y 13 % en los suelos de y 
abedulares y robledales, respectivamente (ANOVA; P≤0,001).  
Figura 23. Distribución media porcentual de cationes básicos y Al3+ de cambio que forman 
parte del C.I.C.e referidos a las muestras de suelo (0-15 cm) de los tres tipos de ecosistemas 
forestales estudiados.  
Por otro lado, el carácter anfótero del Al va a determinar que la forma en la que éste se 
encuentra en el suelo venga condicionada por el pH. De esta forma, el Al3+ libre fue más 
abundante en los suelos procedentes de los bosques de abedules, con pH más ácido, que 
en los de robles o castaños, de menor acidez, mientras que, por el contrario, el Al2O3 
apareció en mayor proporción en los suelos bajo robles y bajo castaños comparado con 
suelos bajo abedules. Esta influencia queda reflejada en las correlaciones 
estadísticamente significativas encontradas entre el pH y el Al3+ (r=-0,843;  P≤0,001) y 
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entre el pH y el contenido de Al2O3 (r=+0,609; P≤0,05), con signos negativo y positivo, 
respectivamente. 
Los contenidos en óxidos de Fe y Al amorfos o no cristalinos, altamente variables entre 
los 12 suelos forestales estudiados, alcanzaron valores medios de 2,3, 2,8 y 3,7 g de 
Fe2O3 100g-1ss y 2,0, 3,2 y 4,4 g de Al2O3 100g-1ss para los suelos bajo abedulares, 
castañares y robledales, respectivamente, existiendo en general un predominio de los 
compuestos alumínicos sobre los férricos en los suelos de castañares y robledales, y por 
el contrario, una mayor abundancia de los compuestos férricos frente a los alumínicos 
en los procedentes de abedulares. Estos valores de Fe y Al observados se asemejan a los 
encontrados por otros autores para suelos de bosques de caducifolias sobre sustratos 
litológicos comparables (García-Rodeja, 1983; Leirós et al., 2000; Trasar-Cepeda et al., 
2000). En este estudio, los contenidos en óxidos de Fe y Al fueron en general algo 
mayores en los suelos correspondientes a los bosques de robles, existiendo en los tres 
grupos de ecosistemas una alta variabilidad interna, variabilidad posiblemente 
condicionada por el tipo de roca sobre la que se encuentra cada uno de los 12 suelos 
forestales estudiados (Tabla 8b). La falta de diferencias significativas encontrada en la 
presente investigación entre los contenidos de Fe y Al no cristalinos en los suelos de los 
tres tipos de ecosistemas puede explicarse, dada la estrecha dependencia que existe 
entre los óxidos de Fe y Al en el suelo y el sustrato litológico, por una mayor influencia 
del tipo de roca sobre la presencia de estos compuestos en el suelo que la del tipo de 
especie forestal dominante.  
Con el fin de poder evaluar el posible efecto de la vegetación o la roca sobre el 
contenido en el suelo de estos compuestos, se compararon estadísticamente los valores 
obtenidos para los distintos suelos en función de estos factores. Así, sea cual sea el tipo 
especie arbórea dominante, los contenidos en óxidos de Fe y Al fueron 
significativamente más altos en los suelos sobre esquistos al compararlos con aquellos 
que presentan granitos como roca de partida (ANOVA; P≤0,05), con valores medios de 
3,6 g de Fe2O3 y 4,0 g de Al2O3 100g-1ss en suelos esquistosos y de 1,6 g de Fe2O3 y 1,5 g 
de Al2O3 100g -1ss en suelos graníticos, mientras que, como ya se mencionó, no se 
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encontraron diferencias significativas al comparar los suelos en función del tipo de 
especie forestal dominante. La relación entre el sustrato litológico y los contenidos en 
óxidos de Fe y Al puede visualizarse de manera gráfica en la figura 24, donde aparecen 
representados los valores de los óxidos de Fe y Al correspondientes a cada uno de los 
12 suelos estudiados en función del tipo de roca y de la especie arbórea dominante. En 
ella se aprecia cómo los mayores contenidos en estos compuestos se localizan en los 
suelos asentados sobre esquistos y los valores más bajos en los que se desarrollan 
sobre rocas graníticas.  
Figura 24. Representación radial de los contenidos en óxidos de Fe y Al correspondientes en los 
12 suelos forestales estudiados junto con el tipo de sustrato litológico sobre el que se 
desarrollan y la especie forestal dominante bajo la que se asientan. 
En cuanto al contenido en fósforo disponible para las plantas en el suelo o fósforo lábil, 
se observaron valores similares entre los tres tipos de ecosistemas forestales (Tabla 
8b), menores en todos los casos a 12 mg kg-1ss y ligeramente inferiores a los hallados 
por otros autores en suelos sobre rocas ácidas y bajo el mismo tipo de vegetación 
(Leirós et al., 2000; Neirynck et al., 2000; Díaz-Maroto y Vila-Lameiro, 2007). Estos 
bajos contenidos en fósforo, cuyos valores medios se encuentran en torno a 9, 10 y 11 
mg kg-1ss para los suelos bajo bosques de robles, abedules y castaños, respectivamente, 
podrían estar relacionados con la abundancia en óxidos de Fe y Al amorfos ya señalada 
Al2O3 g 100 g
-1
ss
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anteriormente para los 12 suelos forestales considerados. Debido a la influencia que 
tienen los óxidos de Fe y Al sobre la dinámica de determinados nutrientes edáficos, su 
alta proporción, sobre todo en suelos ácidos, puede tener importantes efectos sobre la 
movilidad de diferentes elementos que forman parte de la solución del suelo, como es el 
caso del fósforo. Éste elemento precipita con facilidad en presencia de elevadas 
concentraciones en óxidos de Fe y Al en suelos ácidos, dando lugar a fosfatos de Fe y Al, 
de carácter insoluble, provocando que la mayor parte del fósforo presente en el suelo se 
encuentre en forma poco asimilable (Merino et al., 1991), hecho que concuerda con los 
bajos contenidos de fósforo asimilable observados en los suelos incluidos en el presente 
estudio.  
Estas características edáficas se corresponden, en líneas generales, con las publicadas 
en otros estudios realizados sobre bosques afines (García-Rodeja y Macías, 1985; 
Blanco y Rubio, 1996; Estévez et al., 2000; Leirós et al., 2000; Pérez-Batallón et al., 
2001; Novoa et al., 2002; Gallardo y González, 2004; Merino et al., 2004; Díaz-Maroto et 
al., 2007; Fernández-Núñez et al., 2010; Rodríguez-Campos et al., 2010; Fernández et 
al., 2010a, 2012a; Rigueiro-Rodríguez et al., 2012).  
Por otra parte, los resultados obtenidos al considerar las distintas profundidades 
estudiadas a lo largo del perfil del suelo sugieren la posibilidad de que exista un efecto 
sinérgico del tipo de vegetación, del material de partida y del clima sobre algunas de las 
propiedades edáficas anteriormente descritas. De hecho, las diferencias encontradas en 
relación al pH entre los tres tipos de ecosistemas forestales en la capa de 0-15 cm se 
minimizaron al considerar profundidades mayores a 15 cm (con un valor medio de pH 
de 4,6 y 4,8 para los suelos bajo abedulares y robledales y 5,2 para castañares; Tabla 9). 
Esto pone de manifiesto que el efecto del tipo de especie arbórea dominante sobre el pH 
tuvo lugar fundamentalmente en las capas superiores del suelo, mientras que a partir 
de los 15 cm de profundidad fue el material de partida el factor determinante, viéndose 
el efecto de la vegetación enmascarado en las capas más profundas de suelo. Así, los 
resultados al aplicar ANOVAS de una vía considerando separadamente la especie 
forestal y el tipo de roca, que resultaron estadísticamente significativos en el caso de los 
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0-5 cm para la relación vegetación-pH (P≤0,02) y en el de mayor de 15 cm para la 
relación roca-pH (P≤0,05), dejaron de serlo cuando se aplicó un ANOVA de dos vías 
donde se incluyó conjuntamente la especie forestal y el tipo de roca como posibles 
factores de variación, observándose la misma situación cuando se consideraron 
variables climáticas (temperatura y precipitación) como covariables. 
Tabla 9. Valores de pH (media±DE, n=2) determinados en las capas de 0-5, 5-15 y >15 cm de los 
suelos correspondientes a los bosques de roble, castaño y abedul estudiados. 
Por todo ello, teniendo en cuenta las características edáficas generales presentadas por 
estos 12 ecosistemas forestales maduros, parece que puede concluirse que el tipo de 
especie forestal tuvo un efecto destacado sobre algunas de las variables descritas, 
fundamentalmente las relacionadas con el complejo de cambio catiónico y la acidez del 
suelo, mientras que el tipo de sustrato litológico fue el que determinó en mayor medida 




0-5 cm 5-15 cm >15 cm 
Qr1 4,2±0,1 4,7±0,1 4,8±0,1 
Qr2 4,3±0,1 4,6±0,1 4,6±0,1 
Qr3 4,5±0,1 4,7±0,1 4,8±0,1 
Q. robur 
Qr4 4,0±0,1 4,7±0,1 5,0±0,1 
media±DE 4,2±0,2 4,7±0,1 4,8±0,2 
Cs1 5,0±0,1 5,1±0,1 5,0±0,1 
Cs2 4,7±0,1 4,8±0,1 5,1±0,1 
Cs3 5,1±0,1 5,1±0,1 5,3±0,1 
C. sativa 
Cs4 5,0±0,1 5,5±0,1 5,4±0,1 
media±DE 4,9±0,2 5,1±0,3 5,2±0,2 
Ba1 4,2±0,1 4,2±0,1 4,2±0,1 
Ba2 4,1±0,1 4,3±0,1 4,2±0,1 
Ba3 4,8±0,1 4,9±0,1 5,2±0,1 
B. alba 
Ba4 4,9±0,1 5,1±0,1 4,9±0,1 
media±DE 4,5±0,4 4,6±0,4 4,6±0,5 
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4.1.2. INFLUENCIA DE LA ESPECIE FORESTAL SOBRE LA MATERIA ORGÁNICA 
EDÁFICA 
4.1.2.1. Reservas de carbono en el medio edáfico
Los suelos forestales estudiados presentaron una gran variabilidad en cuanto a sus 
contenidos en materia orgánica, superando prácticamente el 7 % del peso total en 
todos los casos en la capa de 0 a 15 cm y alcanzando en algunas parcelas una 
proporción mayor al 17 %. Tal como se observa en la tabla 10, la mayor riqueza en 
materia orgánica se encontró en los suelos de ecosistemas de robles, con un valor 
medio del 12,8 %, seguidos de los suelos bajo bosques de abedules, con un 12,1 %, y 
finalmente de los suelos pertenecientes a los ecosistemas de castaños, con los valores 
más bajos, y que no llegaron al 10 % de media. De esta forma, la cantidad de C 
almacenada en la capa que comprende los 15 cm superiores del suelo superó los 60 Mg 
ha-1 en todas las parcelas, con valores medios de 77, 84 y 87 Mg ha-1 para los suelos bajo 
bosques de castaños, abedules y robles, respectivamente, valores que se encuentran 
próximos a los publicados para suelos de bosques templados (Pregitzer y Euskirchen, 
2004). En cuanto al contenido en N se observó el mismo comportamiento que el 
encontrado para el C, alcanzándose las mayores concentraciones en los suelos bajo 
robledales, con un promedio del 0,53 %, seguidos por los suelos bajo abedulares y 
castañares, con porcentajes del 0,48 y 0,45 %, respectivamente.  
Los valores medios presentados por la relación C/N, que oscilaron entre 13 y 15 
unidades, sugieren una materia orgánica con un notable grado de humificación, siendo 
muy similares para los suelos de bosques de robles, castaños y abedules (Tabla 10) y 
característicos de una materia orgánica de tipo intermedio entre moder y mull según la 
clasificación de humus para bosques templados de Duchaufour (1977).  
Los contenidos de C y N, así como la relación C/N observada en los 12 suelos forestales 
estudiados, se hallan en líneas generales dentro de los rangos normalmente 
encontrados por otros autores para suelos ácidos y bajo especies forestales donde el 
árbol dominante es Q. robur, C. sativa o B. alba (Leirós et al., 2000; Pérez-Batallón et al., 
2001; Rubio et al., 2001; Díaz-Maroto et al., 2007; Charro et al., 2010; Fernández et al., 
106  
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2010, 2012a; Fernández-Núñez et al., 2010; Rodríguez-Campos et al., 2010; Rigueiro-
Rodríguez et al., 2012).  
Tabla 10. Datos relativos a la materia orgánica edáfica (0-15 cm) perteneciente a los 12 
ecosistemas forestales estudiados (media±DE, n=3). 
Con el fin de obtener el perfil orgánico de los tres tipos de ecosistemas considerados y 
verificar si, tal como señalan algunos autores (Jobbágy y Jackson, 2000), la especie 
arbórea condiciona de alguna forma la distribución vertical de la materia orgánica 
edáfica, en todos los ecosistemas estudiados se determinó el contenido en C de 
muestras de suelo (Fig. 25) pertenecientes a distintas profundidades (0-5 cm, 5-15 cm, 
>15 cm).  
En todos los casos se observó una clara disminución en el contenido en materia 
orgánica al profundizar en el perfil edáfico, de modo que, al comparar los contenidos 
medios en C entre las capas de 0-5 cm y 5-15 cm se observaron disminuciones cercanas 
al 40, 50 y 60 % en los suelos de ecosistemas de castaños, robles y abedules, 
respectivamente, mientras que a partir de los 15 cm de profundidad las disminuciones 
en el contenido en C no superaron en ningún caso el 40 %, observándose valores muy 
similares entre los 12 suelos forestales estudiados. Así, al aplicar análisis de varianza 
SUELO 
0-15 cm ESPECIE 
FORESTAL PARCELA C 
(g C kg-1ss) 
N 
 (g N kg-1ss) 
C/N 
Qr1 60,9±0,8 4,12±0,01 15 
Qr2 57,9±1,6 4,23±0,08 14 
Qr3 101,7±0,8 7,49±0,01 14 Q. robur 
Qr4 75,7±0,7 5,44±0,06 14 
media±DE  74,0±20,0 5,32±1,57 14±1 
Cs1 59,4±0,3 3,41±0,04 17 
Cs2 43,0±2,2 3,42±0,01 13 
Cs3 67,6±0,5 5,74±0,07 12 C. sativa 
Cs4 61,0±0,9 5,38±0,01 11 
media±DE 57,8±10,5 4,49±1,25 13±3 
Ba1 84,0±0,5 5,23±0,02 16 
Ba2 74,7±0,9 4,80±0,01 16 
Ba3 74,1±2,8 5,72±0,01 13 B.  alba 
Ba4 47,1±1,8 3,31±0,01 14 
media±DE 70,0±15,9 4,77±1,04 15±2 
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con el fin de comparar las diferencias observadas entre la capa más superficial (0-5 cm) 
y las más profundas (5-15 cm y >15 cm) se comprobó que éstas fueron 
estadísticamente significativas para los suelos de los tres tipos de ecosistemas (ANOVA; 
P≤0,01).  
Figura 25. Contenido en C a lo largo del perfil edáfico (media±DE, n=4) de los distintos tipos de 
ecosistemas forestales estudiados. 
Los resultados obtenidos fueron generalmente concordantes con los encontrados para 
los primeros 15 cm de suelo y, aunque existió una gran variabilidad intra-específica en 
los tres tipos de ecosistemas, de nuevo los valores medios más altos fueron los 
pertenecientes a los bosques de robles y abedules, seguidos por los de castaños.  
Las diferencias observadas en cuanto al contenido en C entre los suelos de los tres tipos 
de bosques se manifestaron fundamentalmente en las capas más superficiales, mientras 
que a medida que se profundizó en el perfil edáfico éstas se minimizaron hasta alcanzar 
valores de C muy similares entre los 12 suelos forestales, quizá debido a que sea 
necesario el transcurso de largos periodos de tiempo para observar el efecto de un 
Contenido de C 












> 15 cm 
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determinado tipo de vegetación sobre el contenido orgánico de las capas más 
profundas del suelo, hecho puesto de manifiesto por otros investigadores en estudios 
sobre suelos forestales de diferentes zonas climáticas (Jandl et al., 2007; Mueller et al., 
2012 o Vesterdal et al., 2013). En la capa más superficial del suelo correspondiente a los 
primeros 5 cm los porcentajes medios de C observados para los suelos bajo castaños, 
robles y abedules fueron del orden del 8, 11 y 13 %, respectivamente (con diferencias 
significativas entre abedules y castaños, ANOVA; P≤0,05). La capa de suelo 
comprendida entre los 5 y 15 cm mostró valores medios próximos al 6 % en los suelos 
de bosques de robles y al 5 % en los de castaños y abedules, mientras que a partir de los 
15 cm de profundidad los valores medios fueron aproximadamente del 3 % en los tres 
tipos de ecosistemas considerados (Tabla 11).  
Los descensos observados en el contenido en materia orgánica, tal como era de esperar, 
se vieron acompañados a medida que se profundizó en el suelo por un aumento en el 
grado de humificación de la misma a lo largo del perfil edáfico. No obstante, únicamente 
se observó una correlación estadísticamente significativa entre el valor de C/N y el 
contenido en C correspondiente a la capa más superficial del suelo (0-5 cm), de signo 
positivo (r=+0,626; P≤0,03). De esta forma, en general, los suelos con más altos 
contenidos en materia orgánica presentaron un menor grado de humificación (mayor 
relación C/N) que aquellos con una menor riqueza en la misma. 
Al comparar los valores medios de la relación C/N de las distintas capas de suelo se 
observaron que sí existen diferencias en función de la especie forestal dominante. En el 
caso de los ecosistemas de castaños, con una materia orgánica en general más 
humificada, la relación C/N se mantuvo constante hasta los 15 cm de profundidad, 
mientras que en los perfiles de los ecosistemas de robles y abedules, con una materia 
orgánica menos humificada, los cambios en la relación C/N se detectaron ya en la capa 
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Así, al analizar estadísticamente los valores medios de la relación C/N entre las 
distintas capas consideradas se encontró que en los primeros 5 cm los valores medios 
fueron significativamente menores (ANOVA; P≤0,05) en los suelos bajo bosques de 
castaños (C/N=13) al compararlos con los de abedules (C/N=17) y robles (C/N=16), 
mientras que en la capa de 5 a 15 cm no se observaron diferencias significativas entre 
especies. A partir de los 15 cm de profundidad, la materia orgánica de los suelos 
correspondientes a los ecosistemas de castaños, con C/N medio de 9, volvió a presentar 
diferencias estadísticamente significativas (ANOVA; P≤0,05) con la los suelos bajo 
abedules y robles, con valores medios de 14 y 15, respectivamente. 
Finalmente, con el fin de tratar de evaluar qué factores influyen en la acumulación 
orgánica en el suelo de este tipo de ecosistemas, se aplicaron distintos modelos de 
regresión lineal múltiple considerando como variable dependiente el contenido en C de 
la capa más superficial del suelo (0-5 cm) y como variables independientes algunas de 
las características generales del suelo antes señaladas. Se incluyen a continuación 
aquellos modelos que, con altos valores de tolerancia, explicaron un mayor porcentaje 
de varianza (Tabla 12). 
Tabla 12. Mejores modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para la acumulación 
superficial (0-5 cm) de C orgánico en los suelos de los ecosistemas de robles, castaños y 
abedules. 







pH 0,454 -0,710 0,010 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,01 
altitud 0,554 0,771 0,003 1,000 


















Significación del modelo de regresión: 0,003 
*Tª: temperatura edáfica (media anual)
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La clara dependencia entre la temperatura del suelo y su contenido en materia orgánica 
aparece reflejada en la figura 26, en la que se representa la correlación 
estadísticamente significativa existente entre el contenido en C edáfico de los primeros 
5 cm del suelo y la temperatura media anual edáfica determinada estacionalmente a 
una profundidad de 10 cm (r=-0,705; P≤0,01).  
 
Cabe destacar el alto de porcentaje de la varianza del contenido en materia orgánica del 
suelo explicado por la altitud a la que se encuentran situados los distintos bosques 
consecuencia, sin duda, de la estrecha relación existente entre ésta y la temperatura, tal 
como queda de manifiesto en el segundo modelo en el que la temperatura junto con el 
pH del suelo explican casi el 80 % de la varianza total. 
4.1.2.2. Composición de la materia orgánica del suelo 
4.1.2.2.1. Principales grupos orgánicos funcionales
Al aplicar análisis de resonancia magnética nuclear en estado sólido (13C-CP/MAS-NMR) 
a los primeros 5 cm de profundidad de los suelos de los tres tipos de ecosistemas 
estudiados (Fig. 27), se pusieron de manifiesto diferencias en la composición 
Figura 26. Correlación
negativa entre la Tª media 
anual del suelo y el contenido 
en C correspondiente a los 
primeros 5 cm de profundidad 
de los suelos forestales 
estudiados. 
Contenido de C 
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Línea de regresión 
Intervalo de confianza 95% 
r2=0,497 
P<0,01 







estructural de la materia orgánica de los suelos bajo los distintos tipos de ecosistemas 
forestales estudiados. 
Figura 27. Espectros obtenidos tras los análisis de 13C-CP/MAS-NMR de las muestras de suelo 
(0-5 cm) de bosque de los tres tipos de ecosistemas estudiados. 
Se observó en la materia orgánica de todos estos suelos un predominio de átomos de C 
doblemente unidos a oxígeno y a otros átomos de C pertenecientes a estructuras tales 
como grupos de C aromático, fenólico y carbonílico (Tabla 13), representando en todos 
ellos más del 54 % de la totalidad del espectro y coincidiendo con los resultados 
obtenidos para otros suelos de ecosistemas forestales de la misma región (Fernández et 
al., 2012a, b). En este caso, se distinguieron diferencias en cuanto a la composición de la 
materia orgánica en función del tipo de especie forestal considerada, siendo los suelos 
bajo bosques de abedules los que presentaron una materia orgánica con predominio de 
los grupos de C alifático, acetálico y carbonílico (test χ2, P≤0,001), alcanzando la suma 
de todos ellos más del 60 % de la totalidad del espectro, frente al 34 y 36 % exhibido 
por los suelos bajo castaños y robles, respectivamente (test χ2, P≤0,001). Sin embargo, 
los compuestos de C N-alquílicos, O-alquílicos y fenólicos fueron más abundantes (test 
χ2, P≤0,001) en la materia orgánica de los suelos que presentan robles y castaños como 
especie forestal dominante. La mayor proporción de compuestos carbonílicos 
observada en los suelos bajo abedulares podría ser indicativo de la existencia de 
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procesos de degradación oxidativa de la materia orgánica (Quideau et al., 2000) y la 
preponderancia de estructuras alifáticas frente a fenólicas puede ser  indicativa de la 
presencia de cutinas y/o suberinas (Rumpel et al., 2002), apuntando a una materia 
orgánica pobremente humificada (Knicker et al., 2006) en concordancia con su mayor 
relación C/N.  
Tabla 13. Distribución porcentual de los distintos grupos funcionales determinados mediante 
13C-CP/MAS-NMR por integración del espectro obtenido para los 5 cm superiores del suelo de 
los bosques de robles, castaños y abedules, junto con el porcentaje de aromaticidad y el índice 
de polaridad.  
A: porcentaje de aromaticidad; IP: índide de polaridad 
Por otro lado, la acumulación observada en los suelos estudiados de compuestos 
recalcitrantes como C aromáticos, fenólicos y alifáticos (difícilmente degradables y más 
resistentes a la descomposición por los microorganismos según Quideau et al, 2000; 
Ussiri y Johnson, 2003; González-Pérez et al., 2007; Marschner et al., 2008) frente a C O-
alquílicos y N-alquílicos (de carácter lábil según Sjögersten et al., 2003, Simpson y 
Simpson, 2012), refleja la degradación preferente de polisacáridos y proteínas 
fácilmente degradables y la preservación selectiva de lignina (aromáticos) y 
compuestos alifáticos (alquiles) que tiene lugar durante la descomposición del material 
vegetal y los procesos de humificación de la materia orgánica (Melillo et al., 1989; 
Kögel-Knabner et al., 1990, 1992; Hempfling et al., 1991; Baldock et al., 1992; Quideau et 
al., 2000; Prescott et al., 2004; Marschner et al., 2008), de ahí que la cuantificación de 
estos compuestos suela ser utilizada como indicador del grado de humificación (Kavdir 
et al 2005; González-Pérez et al., 2007). De acuerdo con este hecho, y tomando como 



























Q. robur 9,6 8,9 16,6 10,9 22,9 15,6 15,5 45,9  1,1 
C. sativa 6,3 6,6 16,5 13,5 27,9 15,2 14,0 50,2 1,0 
B. alba 13,5 0,9 7,3 17,7 26,5 9,6 24,5 47,8 1,0 
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la humificación de la materia orgánica durante estos procesos (Dai et al., 2001; Kavdir 
et al., 2005), se observaron para todos los ecosistemas estudiados, tanto de robles y 
castaños como de abedules, altos grados de humificación en la materia orgánica de los 5 
cm superiores del suelo, representados por porcentajes de aromaticidad mayores del 
45 %, al igual que los encontrados por Fernandez et al. (2012a,b) para suelos de la 
misma región y ligeramente superiores a los constatados por otros autores en suelos 
forestales de otras regiones geográficas (Kavdir et al., 2005; González-Pérez et al., 
2007). La elevada presencia de compuestos de C aromáticos y fenólicos en los suelos 
forestales gallegos, parece señalar un alto grado de humificación y estabilización de su 
materia orgánica. En esta experiencia, los mayores valores de aromaticidad fueron los 
presentados por la materia orgánica de los suelos bajo castaños, con más del 50 %, 
seguidos de abedules y robles, con un 48 y un 46 %, respectivamente, indicativo todo 
ello de una materia orgánica ligeramente más humificada en los suelos bajo castaños y 
que coincide con la menor relación C/N de los suelos de estos ecosistemas.  
En cuanto a la hidrofobicidad de la materia orgánica, cuantificada mediante el índice de 
polaridad, se observaron en todos los suelos estudiados valores muy similares, siempre 
mayores de 1 y dentro del rango aportado por otros autores para bosques españoles 
(Knicker et al., 2006; Fernandez et al., 2012a,b). No se observaron diferencias 
significativas en cuanto a este parámetro entre los distintos tipos de ecosistemas.  
En resumen, los resultados obtenidos reflejan la diferente composición química que 
presenta la materia orgánica edáfica de los suelos de los tres tipos de ecosistemas 
forestales estudiados, observándose una predominancia o una mayor tendencia a la 
conservación de las estructuras más recalcitrantes de la materia orgánica, tales como C 
alifático en los suelos bajo bosques de abedul al compararlos con los de robles o 
castaños, mientras que en éstos dos últimos se da una mayor presencia de compuestos 
O-alquílicos o N-alquílicos que podrían corresponder a compuestos derivados de 
carbohidratos, más fácilmente degradables.  
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4.1.2.2.2. Distribución isotópica (13C/12C) a lo largo del perfil edáfico
Para el estudio de la composición isotópica del suelo en los ecosistemas de robles, 
castaños y abedules se realizaron determinaciones de 13C tanto en la capa de 0 a 15 cm 
como a lo largo del perfil edáfico (0-5, 5-15, >15 cm). Los análisis de la concentración de 
13C a niveles de abundancia natural de la materia orgánica edáfica pusieron de 
manifiesto que no sólo existieron diferencias entre los distintos ecosistemas forestales 
como consecuencia de la especie arbórea dominante sino también en función de su 
localización dentro del perfil del suelo.    
En la tabla 14 aparecen recogidos los valores de δ13C para las tres profundidades de 
suelo (0-5 cm, 5-15 cm y >15 cm) así como para las muestras correspondientes a los 15 
cm superiores del mismo de los 12 ecosistemas forestales estudiados.  
Tabla 14. Valores de δ13C (‰) de los 15 cm superiores del suelo así como de las capas 
correspondientes a las profundidades de 0-5 cm, 5-15 cm y >15 cm consideradas para el estudio 
del perfil edáfico de los tres tipos de ecosistemas forestales (media±DE, n=2). 
Los contenidos en 13C de todos los suelos estudiados están incluidos dentro del rango 
de valores publicados para suelos desarrollados bajo vegetación C3 (Balesdent et al., 
1993; Arrouays et al., 1995; Boutton et al., 1998; González-Prieto et al., 1999; Garten et 
al., 2000; Spaccini et al., 2000). Sin embargo, dichos contenidos difirieron 
VALORES DE δ13C (‰) ESPECIE 
FORESTAL PARCELA 0-15 cm 0-5 cm 5-15 cm >15 cm 
Qr1 -26,6±0,0 -27,0±0,0 -26,4±0,0 -26,0±0,0 
Qr2 -27,1±0,0 -27,5±0,0 -27,0±0,0 -26,2±0,0 
Qr3 -26,6±0,0 -26,9±0,0 -26,5±0,0 -26,0±0,1 Q. robur 
Qr4 -27,0±0,0 -27,3±0,0 -26,7±0,0 -26,0±0,0 
media±DE -26,8±0,3 -27,2±0,3 -26,7±0,2 -26,1±0,1 
Cs1 -27,2±0,0 -27,6±0,0 -27,0±0,1 -26,5±0,1 
Cs2 -26,8±0,1 -27,3±0,0 -26,5±0,1 -25,9±0,0 
Cs3 -26,8±0,1 -27,4±0,0 -27,1±0,0 -26,1±0,1 C. sativa 
Cs4 -26,9±0,0 -27,2±0,0 -26,6±0,0 -26,0±0,1 
media±DE -26,9±0,2 -27,4±0,2 -26,8±0,3 -26,1±0,1 
Ba1 -25,8±0,0 -26,3±0,0 -25,8±0,0 -25,7±0,0 
Ba2 -26,0±0,0 -26,5±0,0 -26,0±0,0 -26,6±0,0 
Ba3 -26,7±0,0 -26,7±0,0 -26,2±0,0 -26,2±0,0 B. alba 
Ba4 -27,2±0,0 -27,8±0,0 -26,9±0,0 -27,0±0,0 









sustancialmente en función del tipo de especie forestal dominante. Así, los valores de 
δ13C analizados a lo largo del perfil edáfico en los tres tipos de ecosistemas forestales 
mostraron en general una materia orgánica con mayor riqueza en este isótopo en los 
suelos donde la especie forestal dominante es B. alba (Fig. 28). Este enriquecimiento en 
δ13C fue más evidente al considerar las dos capas más superficiales del suelo (0-5 cm y 
5-15 cm), mientras que a partir de los 15 cm de profundidad las diferencias en δ13C 
entre la materia orgánica de los tres tipos de ecosistemas se redujeron 
considerablemente hasta alcanzar valores muy similares en este isótopo. De esta forma, 
los valores medios de δ13C correspondientes a la materia orgánica de los suelos bajo 
bosques de abedules se diferenciaron significativamente (ANOVA; P≤0,05) de los 
encontrados en los suelos bajo robles y castaños en más de 0,30 y 0,50 ‰ en los 
primeros 5 cm de suelo, y hasta 0,44 y 0,57 ‰ en la capa inmediatamente inferior (5-15 







Figura 28. Representación de la composición isotópica 13C (medias±DE, n=4) a lo largo del 
perfil edáfico para los ecosistemas forestales de robles, castaños y abedules estudiados. 
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Otros investigadores también encontraron contenidos en 13C significativamente 
diferentes en suelos bajo distintos tipos de vegetación arbórea (Balesdent et al., 1993; 
Garten et al., 2000; Fernandez et al., 2005; 2006b; Wang et al., 2008). Además del efecto 
de la especie, estos autores igualmente señalaron la existencia de otros factores a tener 
en cuenta a la hora de explicar las diferencias observadas en cuanto al contenido en 13C 
en los suelos que estudiaron, como fueron determinadas propiedades edáficas o 
diversas variables climáticas, fundamentalmente la precipitación y/o la temperatura 
ambiental. En el presente estudio, la mayor riqueza en 13C fue la que presentaron los 
suelos de ecosistemas de abedules, lo que coincidió con suelos más ácidos y con 
mayores contenidos en Al3+ y que se reflejó en las correlaciones estadísticamente 
significativas existentes entre el Al intercambiable en los primeros 15 cm de suelo y el 
valor de δ13C (r=+0,634; P≤0,03), con signo positivo, y entre este parámetro y el pH del 
suelo (r=-0,745; P≤0,005), con signo negativo, correlación que también fue encontrada 
por otros autores en suelos de ecosistemas gallegos desarrollados sobre el mismo tipo 
de roca (Fernandez et al., 2006b). En cuanto a la precipitación, no se detectó un efecto 
significativo de la precipitación media anual sobre el contenido en 13C de los suelos 
forestales estudiados, tal como observaron otros investigadores, siendo en cambio en el 
presente estudio la altitud y la temperatura los factores ambientales que parecen estar 
influyendo en mayor medida sobre la composición isotópica de la materia orgánica del 
suelo de los 12 ecosistemas forestales seleccionados. Así, la materia orgánica 
procedente de los suelos de bosques situados a altitudes mayores presentaron 
contenidos en 13C más altos, o una materia orgánica más enriquecida en 13C, que la 
correspondiente a bosques localizados a menor altitud, efecto que quedó reflejado en 
las correlaciones positivas estadísticamente significativas encontradas entre la altitud a 
la que se localizan cada una de las parcelas y los valores de δ 13C para las capas de 0-5 
cm (r=+0,872; P≤0,001), 5-15 cm (r=+0,834; P≤0,001) y >15 cm (r=+0,657; P≤0,02). 
Respecto a la temperatura ambiente, estrechamente relacionada con la altitud, se 
correlacionó negativamente con los valores de δ 13C de las capas edáficas de 0-5 cm (r=-
0,742; P≤0,006) y de 5-15 cm (r=-0,749; P≤0,005), sin detectarse un efecto significativo 
de este parámetro sobre la composición isotópica en 13C de la capa >15 cm.  
Ciclo del carbono edáfico en bosques de frondosas autóctonas de Galicia 
119 
En todos los ecosistemas se observó un enriquecimiento progresivo en 13C de la materia 
orgánica edáfica a medida que se profundizó en el perfil del suelo (ANOVA; P≤0,001), 
que parece estar relacionado con los diferentes procesos bioquímicos que tienen lugar 
en el suelo durante la incorporación al mismo de los nuevos aportes orgánicos, así 
como durante la descomposición y la humificación de la materia orgánica edáfica 
(Fernandez et al. 2005). Los mayores incrementos en 13C se dieron entre las capas de 0-
5 cm y 5-15 cm de profundidad, de tal manera que las diferencias en los valores medios 
de δ13C entre dichas capas fueron de 0,52, 0,57 y 0,61 ‰ para los suelos de ecosistemas 
de robles, castaños y abedules, respectivamente, observándose comportamientos 
similares entre los tres tipos de ecosistemas. Sin embargo, al profundizar en el perfil 
edáfico se pusieron de nuevo de manifiesto algunas diferencias entre el contenido en 
13C en función del tipo de especie forestal bajo la que se desarrollan los suelos. Así, el 
enriquecimiento en 13C observado en la materia orgánica a partir de los 15 cm fue 
significativamente mayor (ANOVA; P≤0,01) en los suelos de bosques de robles y 
castaños que en los suelos de abedules, con diferencias en cuanto a los valores medios 
de δ13C entre las dos capas subsuperficiales consideradas de 0,60 y 0,65 ‰ en los 
suelos de robledales y castañares respectivamente, frente al 0,12 ‰ en los suelos de 
abedulares, donde el enriquecimiento isotópico fue menos perceptible en profundidad. 
A pesar de que el incremento del valor de δ13C a lo largo del perfil edáfico es un hecho 
ampliamente observado en todos aquellos suelos bajo vegetación C3 (Nadelhoffer y 
Frey, 1988; Balesdent et al., 1993; Balesdent y Balabane, 1996; Garten el al., 2000; 
Jobbágy y Jackon, 2000; Fernandez et al., 2005, 2006a,b; entre otros), exceptuando las 
turberas, con tasas de descomposición reducidas e importantes contenidos en C 
acumulado (Stout et al., 1981), las causas de dicha variación vertical aún no están 
totalmente definidas. No obstante, se han propuesto varias hipótesis, en ningún caso 
excluyentes, que podrían explicar las diferencias observadas. Una de ellas es la que 
atribuye el incremento de los valores de δ13C con la profundidad a la mezcla de las 
nuevas entradas de C al suelo (fundamentalmente a partir de la hojarasca, normalmente 
empobrecida en 13C respecto a la materia orgánica del suelo, en combinación con el C 
aportado por los microorganismos descomponedores) con el C más antiguo ya existente 
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en el mismo, conocida como la hipótesis de "C-mixing" (Nadelhoffer y Fry 1988; Wedin 
et al. 1995). Bajo la denominación de "Efecto Suess" se engloba una segunda hipótesis, la 
cual considera que incrementos de hasta un 1,5 ‰ en este gradiente podrían ser 
explicados por el descenso en δ13C del CO2 atmosférico que ha tenido lugar desde el 
inicio del siglo XVIII (Boström et al., 2007) como consecuencia de la introducción en la 
atmósfera de CO2 empobrecido en este isótopo procedente de la quema de 
combustibles fósiles (Francey et al., 1999), disminuyendo aproximadamente un 1,3 ‰ 
en los últimos 200 años (Friedli et al., 1986, Trolier et al., 1996). Por último, existe una 
tercera hipótesis, que algunos han denominado "Hipótesis del fraccionamiento 
isotópico", que relaciona el aumento en 13C en profundidad con su discriminación 
durante la biodegradación (Macko y Estep 1984; Mary et al., 1992; Fernandez y Cadisch 
2003; Fernández et al., 2003; 2005) y con el consumo preferente de compuestos 
enriquecidos en 12C por parte de los microorganismos del suelo durante la 
descomposición de la materia orgánica (Stout et al., 1981; Nadelhoffer y Fry, 1988; Tu y 
Dawson 2005; Boström et al., 2007).  
Por tanto, de acuerdo con los datos analizados hasta ahora, se pone de manifiesto la 
existencia de dos factores principales que parecen estar influyendo sobre la 
composición isotópica de 13C de los suelos de los tres tipos de ecosistemas forestales 
estudiados; por un lado, el tipo de especie arbórea dominante, que va a condicionar la 
calidad y la cantidad de los aportes de C y como consecuencia su posterior 
incorporación al suelo, y por otro, la altitud y la temperatura, que van a modificar las 
tasas de renovación de la materia orgánica y con ello los procesos de humificación y 
mineralización que tienen lugar en el medio edáfico.  
4.1.2.3. Dinámica de mineralización de la materia orgánica 
4.1.2.3.1. Mineralización potencial del carbono del suelo
Para cuantificar la mineralización potencial de la materia orgánica edáfica procedente 
de los 12 ecosistemas forestales seleccionados, se llevaron a cabo en el laboratorio 
incubaciones de larga duración (12 semanas) de los primeros 15 cm de suelo bajo 
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condiciones controladas de temperatura y humedad, realizando periódicamente 
medidas del CO2 liberado por cada una de las muestras de suelo.  
Al representar los valores medios acumulados del C-CO2 liberado por los suelos 
forestales de robledales, castañares o abedulares a lo largo de las 12 semanas de 
incubación (Fig. 29a), se puso de manifiesto que en todos ellos la cinética de 
mineralización presentó curvas con una pendiente ligeramente pronunciada durante la 
primera semana, que se redujo a medida que avanzó el proceso degradativo. En cuanto 
a los g de C mineralizado por kg de suelo seco al final de la incubación, se observó que, 
aunque las diferencias entre ellos fueron apreciables, los valores obtenidos se 
encontraron prácticamente dentro del intervalo habitual para suelos de estas 
características (Fernandez et al., 2010a, 2012a,b).   





Figura 29. a) Valores acumulados de C-CO2 liberado por la capa superficial del suelo (0-15 cm) 
durante las 12 semanas de incubación para cada uno de los 12 ecosistemas estudiados. Las líneas se 
corresponden a los valores pronosticados por el modelo cinético exponencial doble [Ct=C0(1-e-kt)+CR(1-
e-ht)] propuesto por Andrén y Paustian (1987) y los símbolos representan los datos experimentales 
obtenidos durante las incubaciones bajo condiciones controladas de laboratorio. (b). Valores medios 
(n=4) para cada tipo de ecosistema. 
Con objeto de comparar de forma global la actividad observada en función del tipo de 
ecosistema, se obtuvieron nuevas curvas de mineralización (Fig. 29b) utilizando para 
ello los valores medios de C mineralizado por las cuatro parcelas correspondientes a 
cada uno de los distintos ecosistemas (robledales, castañares y abedulares) a lo largo de 
todo el periodo de estudio. En este caso, el valor medio del C mineralizado por cada tipo 
de bosque al final de la incubación fue muy similar en los tres ecosistemas 
considerados, con valores de 1,9, 2,0 y 2,2 g de C kg-1ss para los bosques de castaños, 
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robles y abedules, respectivamente (Tabla 15), poniendo nuevamente de manifiesto la 
relativamente baja actividad de mineralización potencial de la materia orgánica de 
estos suelos, algo usual en los bosques gallegos. 
La relación entre la capacidad potencial de mineralización de la materia orgánica 
edáfica y el contenido total en C de los suelos queda reflejada en la correlación 
estadísticamente significativa encontrada entre la concentración inicial de C edáfico y el 
C mineralizado al final de la incubación (r=+0,744; P≤0,005). Se observó también una 
correlación estadísticamente significativa entre el C mineralizado y el C.I.C.e (r=+0,599; 
P≤0,04) así como entre la cantidad de C mineralizado y el contenido en N del suelo 
(r=+0,583; P≤0,05), poniendo de manifiesto la influencia de la materia orgánica sobre el 
ciclo biogeoquímico de nutrientes dada la liberación de los mismos al medio edáfico 
que tiene lugar como consecuencia de la mineralización de la materia orgánica.  
Al considerar como índice de actividad el coeficiente de mineralización de la materia 
orgánica, expresado como el porcentaje de C mineralizado por unidad de C (Cmin/C x 
100) y que permite una mejor comparación entre suelos con diferentes contenidos 
orgánicos (Fig. 30), se observó que en ninguno de estos suelos dicho coeficiente superó 
el 4 % del C edáfico total, confirmándose de nuevo la relativamente baja actividad de 
mineralización de la materia orgánica de los suelos forestales gallegos (Trasar-Cepeda 
et al., 2008; Fernández et al., 2004, 2006; 2010a,b, 2012a,b). Así, los porcentajes medios 
al final de la incubación de los suelos bajo bosques de robles, abedules y castaños 
fueron del 2,8, 3,2 y 3,3 %, respectivamente (Tabla 15).  
En este caso, al contrario de lo que ocurría con el otro índice de mineralización, se 
encontró una correlación negativa estadísticamente significativa entre el coeficiente de 
mineralización y el contenido total en C edáfico (r=-0,646; P≤0,02), asociando bajas 
tasas de mineralización a suelos con una mayor acumulación en materia orgánica. 
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Figura 30. Curvas acumuladas de los valores medios (n=4) del coeficiente de mineralización del 
C en la capa superior (0-15 cm) de suelo correspondientes a los tres tipos de ecosistemas 
forestales estudiados.    
Con el fin de comparar entre sí la cinética de mineralización del C edáfico de los tres 
tipos de ecosistemas, los valores experimentales de C-CO2 desprendido durante la 
incubación se ajustaron a diferentes modelos matemáticos, obteniendo en todos los 
casos los mejores resultados (R2≥0,998) al utilizar el modelo exponencial doble 
propuesto por Andrén y Paustian (1987), por lo que únicamente se incluyen en este 
capítulo los parámetros cinéticos estimados mediante el mismo. Este modelo, como ya 
se señaló en el apartado de “Material y Métodos”, considera la existencia en el suelo de 
dos reservas orgánicas de diferente labilidad y velocidad de mineralización, siendo uno 
de los más utilizados para estimar las distintas fracciones de la materia orgánica, ya que 
permite la cuantificación de la fracción orgánica lábil y recalcitrante en función de 
su cinética de mineralización (Townsend et al., 1997; Katterer et al., 1998; Álvarez y 
Álvarez, 2000; Dalias et al., 2001a; McLauchland y Hobbie, 2004; Sleutel et al., 2005). 
En los suelos estudiados los valores de los parámetros cinéticos obtenidos a partir 
de este modelo (Tabla 15) se encuentran dentro de los rangos señalados por otros 
autores para suelos bajo ecosistemas similares (Fernández et al. 2004, 2006a,b, 2010a; 
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Los parámetros cinéticos obtenidos mediante el ajuste de los datos de mineralización 
al modelo exponencial doble pusieron de manifiesto el bajo contenido en C lábil que 
presentaron los 12 suelos forestales estudiados, que en algunos casos no alcanzó el 1 
% del C edáfico total. Las mayores concentraciones se encontraron en los suelos bajo 
robledales, con un valor medio de 1,06 %, y significativamente superiores (ANOVA; 
P≤0,01) a las de los suelos bajo abedulares, donde se observó un menor contenido 
medio (0,57 %), lo que situó a los suelos bajo bosques de castaños, cuyo valor alcanzó 
el 1,00 %, en una posición intermedia aunque con una concentración en C lábil más 
próxima a la de robles que a la de abedules. 
Los contenidos en C lábil observados en cada tipo de ecosistema concuerdan con la 
distribución de los distintos grupos orgánicos funcionales obtenidos mediante técnicas 
de 13C-CP/MAS-NMR, cuyos resultados se hallan incluidos en el apartado 4.1.2.2.1. 
donde se describió la composición química de la materia orgánica edáfica para cada 
uno de los ecosistemas estudiados. Tras dichos análisis se concluyó que en la materia 
orgánica de los suelos bajo bosques de robles y castaños las estructuras más 
fácilmente biodegradables (C N-alquílico y O-alquílico fundamentalmente) fueron más 
abundantes que en la de los suelos de abedulares, hecho que concuerda con los 
mayores contenidos en C lábil estimados mediante el modelo cinético y que aparecen 
reflejados en la figura 31. Posiblemente la mineralización de compuestos con estos 
grupos funcionales más accesibles a los microorganismos, que podrían representar 
una proporción apreciable en el contenido total de C lábil, se produjo durante las 
primeras semanas del proceso degradativo, pudiendo ser por tanto responsables de la 
mayor parte de la cantidad de CO2 liberado como consecuencia de la mineralización de 
la materia orgánica edáfica durante dicho periodo. Esto se reflejó en la correlación 
positiva encontrada entre el C mineralizado en etapas iniciales del periodo de 
incubación y el contenido en C lábil (r≤+0,593; P≤0,005; para los días 1, 2, 7, 10, 14, 17, 
21, 28 y 35).  
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Figura 31. (a) Contenido en C lábil (valores medios±DE, n=4) de la materia orgánica de 
los suelos bajo los tres tipos de ecosistemas forestales, expresado en g C kg-1ss; (b) 
porcentaje de los grupos orgánicos funcionales C N-alquílico y C O-alquílico obtenidos 
mediante 13C CP/MAS NMR. 
Los valores medios de la velocidad de mineralización instantánea de la fracción 
orgánica lábil en los suelos bajo bosques de abedules (0,13 día-1) fue 
significativamente mayor (ANOVA; P≤0,05) que la estimada en los suelos bajo robles 
(0,07 día-1) y castaños (0,09 día-1), a pesar de presentar los abedulares menores 
contenidos en C lábil. La labilidad de esta fracción podrían estar relacionada, entre 
otros factores, con un mayor porcentaje en grupos carbonílicos, entre los que se 
encuentran los C carboxílicos, usualmente asociados con ácidos orgánicos y péptidos 
(Webster et al., 2000; Fernandez et al., 2003) y considerados como una fuente 
importante de C lábil (Boudot, 1992; Jones y Darrah, 1994; Van Hees et al., 2002), por 
lo que favorecería su rápida descomposición por parte de los microorganismos. La 
importancia de los ácidos carboxílicos en el suelo, ya señalada por diversos autores, se 
debe, entre otros aspectos, a su destacada participación en los procesos de alteración y 
liberación de cationes al suelo mineral, aumentando la disponibilidad de nutrientes en 
la rizosfera para plantas y hongos (Marschner y Römheld, 1994; Jongmans et al., 1997; 
Leyval y Berthelin, 1997; Ström, 1997) y facilitando la solubilidad de fosfatos, además 
de contribuir al descenso de la toxicidad del Al para las raíces de las plantas por 
complejación (Fox et al., 1990; Gerke et al., 1994, 2000; Pellet et al., 1995; Jones et al., 
1996; Ma y Miyasaka, 1998). Este elemento, en general abundante en todos los suelos 
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analizados, predomina fundamentalmente en los suelos bajo abedulares (en su forma 
libre Al3+), donde además se observa una mayor abundacia de grupos carbonílicos. 
Con el fin de evaluar la importancia que tienen el tipo de especie arbórea dominante y 
el sustrato litológico sobre las diferencias observadas entre los suelos de los tres tipos 
de ecosistemas forestales en lo relativo a la fracción lábil de su materia orgánica, se 
aplicaron diferentes ANOVAS (de una o dos vías), tanto al contenido total en C lábil 
como a su velocidad de mineralización, considerando el tipo de especie forestal y la 
roca de partida. Los resultados de los ANOVAS de dos vías pusieron de manifiesto la 
existencia de una interacción notable entre ambos factores, observándose un efecto 
significativo de la interacción de la especie forestal dominante con el sustrato 
litológico sobre el contenido en C lábil (P≤0,001) así como sobre su velocidad de 
descomposición (P≤0,01).  
Por otra parte, la fracción de la materia orgánica edáfica más recalcitrante superó en 
todos los suelos el 98 % de la totalidad del C edáfico, observándose una amplia 
variabilidad entre los 12 bosques analizados. Los suelos de ecosistemas de robles 
presentaron concentraciones de C recalcitrante ligeramente mayores que las de los 
suelos bajo abedulares o castañares, con valores medios de 73 g C kg-1ss frente a los 70 
o 57 g C kg-1ss de estos dos últimos. La velocidad de mineralización instantánea de esta
fracción, tal como era de esperar menor (menos de 200 veces) que la estimada para la 
fracción más lábil del C, mostró valores medios de 2,10, 2,80 y 3,19 ∙ 10-4 día-1 para la 
materia orgánica de los suelos bajo bosques de robles, castaños y abedules, 
respectivamente, siendo la labilidad de la materia orgánica recalcitrante de los 
robledales significativamente menor que la estimada para los castañares y abedulares 
(ANOVA; P≤0,05), resultados que van en el mismo sentido que lo anteriormente 
señalado para la fracción orgánica más lábil.  
Tal como se observa en la figura 32, en el caso de la fracción más recalcitrante de la 
materia orgánica, se encontró una correlación positiva estadísticamente significativa 
(r=+0,748; P≤0,005) entre el coeficiente de mineralización del C y la labilidad de esta 
fracción (h), indicativo de la importancia que la bio-accesibilidad de la fracción más 
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estable de la materia orgánica, fracción predominante en todos los suelos estudiados, 
tiene sobre la capacidad potencial de mineralización del C y que ya señalaron otros 
autores para suelos forestales de similares características (Cabaneiro et al., 2008; 
Fernandez et al., 2012a). 
Figura 32. Correlación entre el coeficiente de mineralización del C y la velocidad de 
mineralización instantánea de la fracción recalcitrante de la materia orgánica correspondiente 
a los suelos bajo bosques de robles, castaños y abedules. 
Las diferencias observadas en cuanto a la labilidad de la fracción más recalcitrante de 
la materia orgánica de los suelos del presente estudio podrían tener su origen, al igual 
que sucedía con la fracción del C lábil, no sólo en el tipo de vegetación que sustentan, 
que determina en buena parte el tipo y la calidad de las entradas y salidas de C al 
medio edáfico, sino también en las características químicas del suelo sobre el que se 
desarrollan cada uno de los ecosistemas forestales estudiados. La relación entre la 
labilidad de la fracción más estable de la materia orgánica edáfica y el sustrato 
litológico se puso de manifiesto con la correlación negativa estadísticamente 
significativa (r=-0,614; P≤0,03) encontrada entre la velocidad de mineralización de 
dicha fracción y el contenido de los óxidos en Al del suelo, indicando que la mayor 
proporción de compuestos de Al amorfos, encontrada fundamentalmente en los suelos 
bajo bosques de robles, podría estar relacionada con una materia orgánica más estable 
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y difícilmente mineralizable, hecho que concuerda a su vez con lo observado en la 
fracción orgánica lábil anteriormente señalado, donde también existía una correlación 
estadísticamente significativa entre la velocidad de mineralización y el contenido en 
Al2O3 del suelo (r=-0,607; P≤0,04).   
Finalmente, tomando como base los parámetros cinéticos obtenidos mediante este 
mismo modelo exponencial doble (Andrén y Paustian, 1987) y aplicando las fórmulas 
propuestas por Patricio et al. (2012), se han calculado los tiempos de semi-vida y las 
tasas de renovación para las fracciones lábil y recalcitrante de la materia orgánica 
edáfica perteneciente a los tres tipos de ecosistemas forestales estudiados, cuyos 
resultados se incluyen en la tabla 16. Así, el tiempo de semi-vida correspondiente a la 
fracción lábil de la materia orgánica de los suelos bajo robledales fue de 11 días, 
significativamente mayor que los 6 días estimados para los ecosistemas de abedul 
(ANOVA; P≤0,002), encontrándose los bosques de castaños en una posición 
intermedia con 8 días como tiempo requerido para que el 50 % de su fracción orgánica 
lábil sea degradada.  
Tal como era de esperar, la fracción orgánica más estable exhibió tiempos de semi-
vida superiores a los de la fracción más lábil, con valores medios de más de 9 años 
para los robledales y de cerca de 7 y 8 años para los bosques de abedules y castaños, 
respectivamente. Al igual que sucedió con la fracción más lábil de la materia orgánica, 
en este caso las diferencias existentes entre robledales y abedulares resultaron 
estadísticamente significativas (ANOVA; P≤0,02). Consecuentemente, las tasas de 
renovación para cada una de las fracciones orgánicas también mostraron valores 
diferentes entre los suelos de los tres tipos de bosques (ANOVA; P≤0,02), ya que los 
valores medios estimados para las fracciones lábil y recalcitrante fueron más de 9, 12 
o 15 días, y más de 8 años y medio, 10 o 13 años para los suelos bajo bosques de
abedules, castaños o robles, respectivamente. 
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Tabla 16. Tiempos de semi-vida y tasas de renovación de la fracción lábil (L) y recalcitrante 
(R) de la materia orgánica edáfica perteneciente a los 15 cm superiores de suelo de los tres
tipos de ecosistemas forestales obtenidos mediante la ecuación de primer orden del modelo
cinético exponencial doble [Ct=C0(1-e-kt)+CR(1-e-ht)] propuesto por Andrén y Paustian (1987) y 
calculados de acuerdo con Patricio et al. (2012) como tiempo de vida media = 0,693/k o tasa de
renovación = 1/k para la fracción lábil y tiempo de vida media = 0,693/h o tasa de renovación = 1/h
para la fracción recalcitrante.
Por otro lado, para evaluar la sensibilidad de la materia orgánica de los suelos de estos 
tres tipos de ecosistemas ante variaciones de la temperatura ambiente y comparar las 
posibles respuestas de la respiración edáfica a los incrementos térmicos derivados del 
cambio global, se realizaron nuevas experiencias de laboratorio sobre los bosques más 
representativos de la totalidad de los estudiados que implicaron incubaciones a corto 
plazo (3 días) de los primeros 15 cm de suelo, a diferentes temperaturas y bajo 
condiciones controladas de humedad, con medidas periódicas del CO2 liberado tal 
como se señala en el apartado de “Material y Métodos”. De este modo, se obtuvo el 
valor de Q10 con el fin de poder utilizarlo como predictor de las posibles 
modificaciones de la respiración edáfica ligadas a los cambios térmicos y con ello 
Fracción lábil Fracción recalcitrante 
ESPECIE 










Qr1 0,39 0,56 113,68 164,04 
Qr2 0,35 0,51 104,10 150,22 
Qr3 0,31 0,45 135,72 195,85 Q. robur
Qr4 0,36 0,51 93,86 135,45 
media±DE 0,35±0,03 0,51±0,05 111,84±17,86 161,39±25,77 
Cs1 0,33 0,47 89,71 129,45 
Cs2 0,28 0,40 65,37 94,32 
Cs3 0,21 0,31 86,71 125,13 C. sativa
Cs4 0,27 0,39 95,42 137,68 
media±DE 0,27±0,05 0,39±0,07 84,30±13,13 121,65±18,95 
Ba1 0,14 0,20 76,11 109,83 
Ba2 0,16 0,22 67,62 97,58 
Ba3 0,30 0,43 71,06 102,53 B. alba
Ba4 0,19 0,27 75,89 109,51 
media±DE 0,20±0,07 0,28±0,10 72,67±4,09 104,86±5,91 
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poner de manifiesto probables alteraciones en la capacidad de almacenamiento de C 
edáfico ante los esperados cambios de temperatura ambiente.  
En la figura 33 aparecen representados los valores medios de CO2 liberado por los 
suelos estudiados a las diferentes temperaturas aplicadas. En ella destaca el distinto 
comportamiento de los suelos bajo castaños comparado con el de los de robles y 
abedules, estos dos últimos con patrones similares (92 mg CO2-C m-2h-1 liberado por 
los suelos bajo bosques de castaños, y 169 y 200 mg CO2-C m-2h-1 por los de abedulares 
y robledales, respectivamente) y cuyos valores son acordes con los presentados por 
otros autores para ecosistemas forestales templados (Piñol et al., 1995; Arnold et al., 
2005; Schindlbacher et al., 2008). 
 
Figura 33. Valores medios de Q10 (media±DE, n=3) correspondientes a dos de los bosques de 
robledales dos de castañares y dos de abedulares ajustados al modelo exponencial doble 
propuesto por Arrhenius (1889) y recogido por Fang y Moncrieff (2001); RS: respiración del 
suelo=a∙ebT; Q10=e10b. 
Los valores obtenidos para el índice Q10 tras la aplicación del modelo exponencial 
propuesto por Arrhenius (1889) y recogido por Fang y Moncrieff (2001) a los datos 
experimentales (Tabla 17), fueron de 2,3, 2,8 y 3,5 para los suelos bajo bosques de 
castaños, robles y abedules, respectivamente, concordantes con los encontrados 
bibliográficamente para este tipo de ecosistemas (Dalias et al., 2001a; Fang y 
Moncrieff, 2001; Jarvis et al., 2007; Schindlbacher et al., 2008; Fernandez et al., 
2012b), no llegando a ser significativamente diferentes, aunque se constató que sí 
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existe en los suelos bajo abedulares una mayor sensibilidad de la materia orgánica 
ante aumentos de temperatura. 
Tabla 17. Valores medios (n=3) de CO2-C liberado por la capa superficial del suelo (0-15 cm) 
durante las incubaciones de laboratorio correspondientes a dos bosques de robles, dos de 
castaños y dos de abedules. 
La mayor dependencia térmica de la mineralización de la materia orgánica de los 
suelos de bosques de abedules podría estar en parte relacionada con las condiciones 
ambientales bajo las que se desarrollaron dichos ecosistemas. Ägren y Bosatta (2002) 
señalaron en sus estudios que los suelos incubados en el laboratorio fuera de su rango 
natural de temperaturas podrían mostrar una mayor dependencia térmica de los 
procesos de mineralización de la materia orgánica que los suelos incubados a 
temperaturas dentro de su rango natural, algo que también apuntaron Dalias et al. 
(2001b) y que atribuyeron a las diferentes condiciones climáticas bajo las que se 
desarrollaron cada uno de los suelos que estudiaron, las cuales determinaron la 
capacidad de adaptación de la población microbiana del suelo a las nuevas condiciones 
de temperatura. En el presente estudio, la mayor sensibilidad observada ante 
aumentos de temperatura de la mineralización potencial de la materia orgánica de los 
suelos pertenecientes a ecosistemas de abedules podría deberse, además de otros 
factores, a que las temperaturas medias bajo la que se encuentran estos bosques son 
ligeramente menores a las de robledales o castañares (la temperatura media anual de 
los suelos bajo abedulares es de 10,4 ºC, significativamente menor, ANOVA; P≤0,02, 
Respiración edáfica(mg CO2-C m-2 h-1) 
(media±DE, n=3) 
ESPECIE FORESTAL 
Tª (ºC) Q. robur C. sativa B. alba 
5 22,0±4,0 18,2±9,8 16,1±3,6 
10 36,1±10,3 27,9±37,8 40,0±19,5 
15 62,7±1,9 37,8±5,1 58,0±29,5 
20 96,6±15,9 72,1±0,9 127,1±88,9 
25 168,7±55,4 92,0±18,6 199,7±98,6 
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que la de robledales y castañares cuyos valores medios anuales son de 13,0 y 12,4 ºC, 
respectivamente), pudiendo ser uno de los factores determinantes en la estabilización 
de su materia orgánica edáfica, estabilización térmica que se vería afectada tras 
incubar los suelos forestales bajo temperaturas superiores a su rango natural.  
Por todo ello, en términos generales, de los resultados obtenidos mediante las 
distintas incubaciones realizadas para determinar la dinámica de mineralización 
potencial de la materia orgánica edáfica de los tres tipos de ecosistemas, tanto en 
condiciones idóneas para la mineralización como a diferentes temperaturas, parece 
deducirse que el contenido y la labilidad de las distintas fracciones que constituyen la 
materia orgánica edáfica dependen fundamentalmente de la especie forestal 
dominante, estando además modulados por otros factores relacionados con el tipo de 
sustrato litológico. De esta forma, la tasa de mineralización del C, parámetro 
estrechamente relacionado con la accesibilidad a la fracción orgánica más estable, fue 
menor en los suelos más orgánicos y con mayores contenidos en óxidos de Al, que se 
corresponden con los bosques con Q. robur como especie forestal dominante, frente a 
los ecosistemas de castaños, con suelos menos orgánicos y mayores tasas de 
mineralización del C.  
Por otro lado, a pesar de encontrar mayores velocidades de mineralización 
instantánea tanto para la fracción lábil como para la recalcitrante de la materia 
orgánica de los suelos bajo bosques de abedul, no se observan contenidos de C 
significativamente menores al compararlos con los suelos bajo bosques de robles o 
castaños, situándose la concentración de C edáfico de los bosques de abedul en una 
posición intermedia entre los dos anteriores. Sin embargo, hay que tener en cuenta 
que la capacidad potencial de mineralización de los suelos estudiados fue estimada 
bajo condiciones óptimas para la mineralización de la materia orgánica, por lo que 
parece previsible que si esas condiciones fuesen mantenidas en el tiempo y se diesen 
en el campo, se observarían cambios significativos a medio y largo plazo en la reserva 
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de C edáfico, viéndose ésta reducida en los tres tipos de ecosistemas estudiados y 
fundamentalmente en los abedulares, ya que fue en estos suelos donde se dieron las 
mayores velocidades de mineralización de las fracciones lábil y recalcitrante de la 
materia orgánica. Así, en las condiciones climáticas actuales, parece que los suelos 
correspondientes a los bosques de robles fueron los que presentaron una capacidad 
potencial de retención de C más alta comparada con los de castaños y abedules, lo cual 
está relacionado fundamentalmente con la mayor estabilidad de su materia orgánica, 
tanto de la fracción orgánica lábil como recalcitrante, ya que fue en estos suelos donde 
ambas presentaron menores velocidades de mineralización que las estimadas para las 
mismas fracciones orgánicas en los suelos bajo los otros dos tipos de ecosistemas. Sin 
embargo, ante un escenario de calentamiento global, esto podría magnificarse, ya que 
aumentos o disminuciones de 1 ºC de temperatura darían lugar a cambios en la 
liberación de CO2 de ±13,2 % en el caso de los ecosistemas de abedules y ±12,4 % y 
±8,8 % para robles y castaños respectivamente, modificándose sustancialmente por 
tanto los tiempos de residencia de C en el suelo y alterando la capacidad de secuestro 
de CO2 y almacenamiento de C en estos ecosistemas.  
4.1.2.3.2. Monitorización estacional de los flujos de CO2 en la interfase suelo-
atmósfera 
Para el estudio in situ de la evolución temporal de las emisiones del CO2 edáfico 
liberado por los suelos se llevaron a cabo durante cinco años (2006-2010) mediciones 
estacionales (primavera, verano, otoño, invierno) en las parcelas previamente 
establecidas en los bosques de robles, castaños y abedules siguiendo el diseño incluido 
en el apartado de metodología. Los resultados obtenidos se muestran en las tablas 18a 
y 18b, donde se recogen las emisiones edáficas de CO2 y la temperatura del suelo 
determinada en el momento de la medida de CO2 de los ecosistemas de robles, 
castaños y abedules. 
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Tabla 18. Registros edáficos (media±DE, n=24 medidas puntuales/parcela/estación) 
correspondientes a las determinaciones realizadas in situ durante las estaciones del año 
comprendidas entre la primavera de 2006 y el otoño de 2010 en los ecosistemas de robles, 
castaños y abedules: a) emisiones edáficas de CO2, b) temperatura edáfica. 
a) 
Emisiones edáficas de CO2 (g CO2 m-2h-1) ESPECIE 
FORESTAL PARCELA PRIMAVERA VERANO OTOÑO INVIERNO MEDIA ANUAL 
Qr1 1,72±0,78 1,29±0,16 1,11±0,50 0,85±0,15 1,24±0,51 
Qr2 2,09±0,50 2,01±0,08 1,62±0,41 0,98±0,47 1,70±0,55 
Qr3 1,79±0,93 1,68±0,44 1,01±0,48 1,09±0,47 1,41±0,66 Q. robur 
Qr4 1,09±0,57 1,08±0,24 1,05±0,34 0,67±0,09 0,99±0,37 
media±DE 1,64±0,75 1,51±0,4 1,20±0,47 0,90±0,34 1,33±0,58 
Cs1 1,10±0,36 1,34±0,64 0,79±0,43 0,43±0,11 0,91±0,43 
Cs2 1,09±0,42 1,02±0,09 0,86±0,51 0,55±0,06 0,89±0,36 
Cs3 1,17±0,21 1,33±0,01 0,54±0,12 0,64±0,18 0,92±0,38 C. sativa 
Cs4 1,39±0,68 1,77±0,46 1,25±0,14 0,63±0,15 1,30±0,56 
media±DE 1,20±0,44 1,37±0,37 0,89±0,41 0,56±0,15 1,02±0,47 
Ba1 1,32±0,17 1,61±0,29 0,59±0,07 0,37±0,32 1,07±0,56 
Ba2 1,34±0,26 1,52±0,10 0,66±0,09 0,40±0,36 1,07±0,52 
Ba3 1,63±0,23 2,09±0,16 1,92±0,97 0,71±0,37 1,64±0,64 B. alba 
Ba4 1,11±0,28 2,35±0,47 0,90±0,68 0,56±0,25 1,29±0,81 
media±DE 1,35±0,2 1,89±0,44 1,00±0,72 0,51±0,29 1,27±0,67 
 
Tº de suelo (º C) a los 10 cm de profundidad ESPECIE 
FORESTAL PARCELA PRIMAVERA VERANO OTOÑO INVIERNO MEDIA ANUAL 
Qr1 12,8±2,5 16,6±1,2 129±2,6 9,0±0,3 13,1±3,2 
Qr2 13,7±1,2 16,7±1,0 13,3±2,1 9,6±0,9 13,6±3,0 
Qr3 12,7±1,5 15,7±0,4 11,7±1,6 8,8±1,0 12,5±2,8 Q. robur 
Qr4 12,4±1,5 16,0±1,2 12,5±2,4 9,0±0,7 12,7±2,9 
media±DE 12,8±1,6 16,2±1,0 12,6±2,1 9,1±0,7 13,0±2,9 
Cs1 13,6±0,6 16,1±0,7 11,3±2,1 6,9±1,5 12,0±3,7 
Cs2 12,9±2,2 16,0±1,1 12,5±2,7 8,7±0,7 12,8±3,1 
Cs3 12,6±1,5 16,0±1,5 11,8±1,9 8,3±1,2 12,2±3,1 C. sativa 
Cs4 12,9±0,9 16,0±1,2 12,2±1,5 8,2±0,9 12,6±3,0 
media±DE 13,0±1,2 16,0±1,0 12,0±1,9 8,0±1,2 12,4±3,2 
Ba1 10,8±0,9 13,9±1,2 6,0±1,8 4,0±3,7 9,4±4,3 
Ba2 10,2±0,9 13,0±1,4 6,0±1,7 3,4±3,1 8,9±4,1 
Ba3 11,4±1,0 14,8±0,2 10,5±4,0 5,4±1,2 11,1±3,7 B. alba 
Ba4 12,2±0,7 15,7±1,1 11,3±3,0 8,5±0,3 12,4±2,9 
media±DE 11,2±1,1 14,3±1,4 9,0±3,7 5,4±2,8 10,47±3,9 
b)
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En la tabla 19 se muestran datos pluviométricos relacionados con la humedad edáfica, 
estimada como la cantidad de lluvia caída acumulada durante los siete días anteriores 
a la medida de CO2.  
Tabla 19. Precipitación acumulada durante los 7 días anteriores a las determinaciones 
estacionales de las emisiones de CO2 en la interfase suelo-atmósfera en cada una de las 
parcelas de estudio. 
En la figura 34 puede observarse, junto con los datos de la temperatura edáfica 
registrada en el momento de la medida, la evolución estacional de la liberación de CO2 
en la interfase suelo-atmósfera en los tres tipos de ecosistemas estudiados, 
poniéndose de manifiesto la existencia de variaciones estacionales con máximos en 
primavera y verano y mínimos en invierno, estando los valores encontrados dentro de 
los rangos señalados por otros autores para suelos de ecosistemas similares (Piñol et 
al; 1995; Janssens et al., 2001, 2003; Merino et al., 2004; Arnold et al., 2005; Fernandez 
et al., 2010b, 2012a). 
En una primera aproximación, y con objeto de tratar de establecer un patrón general 
del comportamiento de los flujos edáficos de CO2 a la atmósfera para suelos forestales 
bajo caducifolias gallegas, se procesaron conjuntamente los resultados obtenidos para 
Humedad del suelo (mm) 
[Lluvia registrada durante los 7 días anteriores a la medida de CO2] ESPECIE 
FORESTAL PARCELA 
PRIMAVERA VERANO OTOÑO INVIERNO MEDIA ANUAL 
Qr1 18,4±9,1 2,9±4,0 1,8±2,0 28,9±44,0 11,5±21,2 
Qr2 13,2±13,8 2,6±4,2 2,3±1,8 30,2±46,4 10,7±22,3 
Qr3 10,2±13,2 3,6±6,2 7,0±9,7 17,7±24,7 9,1±13,4 Q. robur 
Qr4 14,4±10,4 6,6±9,4 11,3±10,2 20,3±21,3 12,6±12,4 
media±DE 13,8±10,8 3,9±5,9 5,6±7,6 24,3±31,1 11,0±17,3 
Cs1 16,9±10,6 4,5±7,2 7,8±11,7 20,3±29,3 12,4±16,0 
Cs2 18,4±9,1 2,9±4,0 1,8±2,0 28,9±44,0 11,5±21,2 
Cs3 15,2±13,4 4,5±7,2 7,8±11,7 17,6±24,7 11,3±14,5 C. sativa 
Cs4 19,8±10,4 3,1±4,0 6,1±10,2 20,4±29,3 11,8±15,4 
media±DE 17,8±9,6 3,6±4,9 5,6±8,6 21,8±28,2 11,7±16,6 
Ba1 30,7±28,9 2,4±4,2 57,7±17,9 6,1±8,6 22,7±26,9 
Ba2 30,7±28,9 2,4±4,2 57,7±17,9 6,1±8,6 22,7±26,9 
Ba3 11,1±10,7 0,7±0,8 54,5±22,3 29,0±40,1 20,2±26,3 B. alba 
Ba4 18,1±24,4 2,3±4,0 58,0±6,3 17,0±23,1 24,5±26,3 
media±DE 22,6±22,6 2,0±3,1 57,1±12,4 14,5±20,7 22,6±25,6 
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todos los ecosistemas estudiados y, tal como se observa en la figura 34, aunque se 
observaron algunas diferencias en función del tipo de ecosistema dependiendo de la 
especie arbórea dominante, en general, el comportamiento tanto de la liberación de 
CO2 como de la temperatura edáfica, presentó apreciables similitudes entre ellos. 
Figura 34. Representación de las variaciones estacionales de las emisiones edáficas de CO2 y 
de la temperatura del suelo de los ecosistemas forestales de robles, castaños y abedules para el 
quinquenio 2006-2010: intervalo de CO2 con su desviación estándar y dentro de éste la media 
(línea horizontal) y la mediana (elipse), junto con la temperatura edáfica (línea roja). 
Para todo el periodo de estudio (5 años) los valores medios de estos parámetros en el 
conjunto de los bosques considerados fueron de 1,21±0,58 g CO2 m-2 h-1 y 12,1±3,4 ºC, 
siendo las emisiones invernales medias (0,67±0,31 g CO2 m-2 h-1) significativamente 
inferiores (ANOVA; P≤0,01) a las del resto de las estaciones, coincidiendo, en todo los 
casos, con los menores valores medios de temperatura edáfica y contenidos variables 
de humedad del suelo (Tabla 18a, 18b, 19), expresada esta última como la cantidad de 
lluvia caída durante los siete días previos a la medida. Por el contrario, las máximas 
liberaciones de CO2 tuvieron lugar durante periodos de temperatura más alta y 
registros de precipitaciones más variables, coincidiendo con las estaciones de 
primavera y verano (1,40±0,56 y 1,58±0,46 g CO2 m-2 h-1, respectivamente). La 
cantidad de CO2 liberado en otoño siguió un patrón irregular entre los diferentes años 
estudiados, muy influenciado por las temperaturas y el volumen de lluvia registrado, 
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de invierno y los máximos de primavera y verano. La mayor variabilidad en cuanto a la 
liberación de CO2 fue, por tanto, la encontrada entre las mediciones de los diferentes 
otoños, la cual parece estar relacionada con el irregular patrón de precipitaciones 
asociado a este periodo durante los años de estudio. Esto podría ser explicado por la 
influencia que la temperatura y la humedad edáfica tienen sobre la respiración del 
suelo (Fernandez et al., 2012b), así como por la interacción entre ambos factores, 
favoreciendo o disminuyendo los procesos de descomposición de la materia orgánica y 
por tanto los intercambios de CO2 entre el suelo y la atmósfera, ya que tanto episodios 
de extremadamente abundantes lluvias, con una precipitación acumulada mayor de 50 
mm durante los siete días anteriores a la medida de CO2, como aquellos de sequía, en 
los que la lluvia registrada fue menor a 0,6 mm, coincidieron con momentos en los que 
la liberación de CO2 edáfico fue inusualmente baja. 
Desde hace algunos años es habitual encontrar investigaciones que introducen la 
aplicación de diversos modelos matemáticos para explicar la relación existente entre 
las emisiones edáficas de CO2 y la temperatura del suelo, ya que este último parámetro 
ha sido normalmente considerado como el mejor predictor de la respiración edáfica 
(Moncrieff y Fang 1999), utilizando, entre otras ecuaciones, modelos lineales como los 
descritos por Andersson (1973), potenciales, como los de Kucera y Kirkham (1971) o 
los sigmoidales propuestos por Schelentner y van Cleve (1985) o Janssens et al.(2000). 
En el caso de los suelos de bosques gallegos incluidos en esta memoria fue, sin duda, la 
relación de tipo exponencial, especialmente la función Q10 (Fang y Montecreiff, 2001), 
la que mejor expresó la influencia de la temperatura edáfica sobre la respiración de los 
suelos estudiados, con una variabilidad explicada que superó el 49 %, coincidiendo 
con otros autores que también utilizaron este modelo para describir dicha relación 
(Peterjohn et al., 1994; Raich y Potter 1995; Davidson et al., 1998; Epron et al., 1999; 
Fernandez et al., 2012b). A pesar de la existencia de ligeras discrepancias sobre la 
forma en la que estos parámetros (temperatura edáfica y respiración del suelo) están 
relacionados (Lloyd y Taylor, 1994) y de constituir materia de debate el considerar si 
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una función desarrollada para explicar los efectos de la temperatura a nivel molecular 
pueda ser extrapolable a mayores escalas como los organismos o los ecosistemas 
(Chaui-Berlinck et al., 2002), la función Q10 ha resultado ser, en la mayoría de los 
casos, un buen indicador de la variación temporal de la respiración edáfica. En el 
presente estudio, el valor de Q10 calculado a partir de la totalidad de las mediciones de 
campo realizadas durante el periodo de 5 años sobre los 12 bosques pertenecientes a 
los tres tipos de ecosistemas forestales, fue de 3,1, valor que se encuentra dentro del 
rango reseñado para bosques caducifolios de latitudes templadas (Davidson et al., 
1998; Reichstein et al., 2003; Curiel Yuste et al., 2004; Rey et. al., 2005; Fernandez et 
al., 2012b) y que además fue muy próximo al valor de Q10 (2,8) determinado para los 
mismos suelos en las incubaciones de laboratorio bajo condiciones controladas 
anteriormente descritas. Estos resultados, totalmente comparables, parecen apoyar la 
validez de ambos tipos de experiencias a la hora de abordar el estudio de un proceso 
tan complejo en el cual están implicadas tanto variables biológicas como ambientales.  
Sin embargo, aunque la mayoría de los modelos empíricos han utilizado la constante 
Q10 para predecir la respuesta de la respiración de los ecosistemas ante posibles 
cambios de temperatura, algunos autores han apuntado que el Q10 puede no ser 
constante durante todo el año, sino que disminuye ante cualquier aumento de la 
temperatura ambiente (Rayment y Jarvis, 2000; Tjoelker et al., 2001; Janssens y 
Pillegard, 2003; Curiel Yuste et al., 2004). Por tanto, teniendo en cuenta estas 
afirmaciones, a pesar de los buenos resultados obtenidos al aplicar el modelo 
exponencial anteriormente reseñado se realizaron nuevos ajustes a ese modelo con el 
fin de eliminar posibles artefactos derivados de las anomalías climáticas que 
provocaron los excepcionalmente bajos valores de CO2 liberado observados durante 
los meses de agosto de los años 2006, 2008 y 2009 y que coincidieron con periodos 
donde se registraron temperaturas edáficas anormalmente altas (valores mayores de 
16 ºC) unidas a importantes déficit hídricos (humedad del suelo entre 0 y 0,6 mm). En 
concordancia con estos hechos, el Q10 calculado únicamente con los datos de CO2 
obtenidos para la estación estival apenas reflejó la existencia de una posible relación 
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entre ambas variables, con un valor de 1,2, mientras que al excluir estos datos del 
modelo el Q10 alcanzó un valor de 4,0, sensiblemente más alto que el 3,1 obtenido al 
aplicar la totalidad de los datos de campo, aumentando también el porcentaje de 
varianza explicada del 49 al 62 % (Fig. 35), alcanzando así una importante mejora del 
ajuste del modelo a los valores de respiración edáfica obtenidos experimentalmente, al 
igual que señalaron otros autores que realizaron estudios similares (Curiel Yuste et al., 
2003; Fernandez et al., 2012b). Tras estos periodos de sequía estival, la lluvia volvería 
a estimular la respiración del suelo y a restaurar nuevamente el control de la 
temperatura sobre la liberación de CO2, tal como se observó en los valores de Q10 de 
primavera, otoño e invierno (2,5, 2,4 y 6,5, respectivamente).  
Figura 35. Emisiones edáficas de CO2 expresando la respiración del suelo (RS) como una función 
exponencial de la temperatura sub-superficial del suelo, incluyendo todas las mediciones (línea 
discontinua) o excluyendo las medidas de agosto de 2006, 2008 y 2009 (línea continua).  
De estos resultados se deduce que ante importantes carencias de agua en el suelo, la 
cantidad y distribución de las precipitaciones podrían ser factores determinantes en el 
control de la respiración edáfica, tal y como ya apuntaron otros autores en trabajos 
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similares (Borken et al., 1999; Lee et al., 2002; Rey et al., 2002), incluso en ecosistemas 
templados donde esta precipitación se distribuye más regularmente durante todo el 
año (Borken et al. ,1999; Longdoz et al., 2000; Lee et al., 2002), por lo que el estudio 
combinado de los efectos de la humedad y la temperatura del suelo sobre los 
intercambios de CO2 en la interfase suelo-atmósfera y de las posibles interferencias o 
sinergias entre ambos parámetros adquiere una mayor relevancia si lo que se persigue 
es un conocimiento profundo de la respiración edáfica en este tipo de ecosistemas 
forestales en particular. A tenor de los resultados obtenidos parece claro que cualquier 
alteración en alguno de estos parámetros afectará significativamente al ciclo global del 
C edáfico, especialmente los cambios asociados al calentamiento global, ya que 
promoverán la modificación tanto del régimen de temperaturas como de la 
distribución de las precipitaciones repercutiendo en el régimen térmico e hídrico de 
los suelos. De esta forma, se estima que incrementos o disminuciones de 1 ºC de la 
temperatura edáfica podrían dar lugar a un cambio en los flujos de CO2 liberado en los 
ecosistemas estudiados de ±15,9 %  y que equivaldría respecto al periodo de estudio 
(2006-2010) a un secuestro o liberación de ±17 T CO2 ha-1, lo que implica una 
liberación extra a la atmósfera terrestre de más de 95 T de CO2 considerando las doce 
parcelas estudiadas y más de 33 millones de T de CO2 sólo en los bosques de frondosas 
autóctonas gallegas, como consecuencia de la influencia sobre la materia orgánica 
edáfica de la intensificación del efecto invernadero. 
Una vez constatada la influencia de los factores ambientales sobre el flujo edáfico de 
CO2 en los bosques maduros de especies caducifolias autóctonas de Galicia, se 
procedió a analizar el posible efecto que sobre el mismo puede tener el tipo de especie 
forestal dominante. En la figura 36 aparecen representados los datos estacionales de 
las determianciones llevadas a cabo durante 4 años para los bosques de robles y 
castaños (Fig. 36a y 36b) y 3 años para los de abedules (Fig. 36c).  





Figura 36. Variación estacional de los flujos de CO2 edáfico para ecosistemas de robles (a), 
castaños (b) y abedules (c). Cada uno de los datos corresponde al valor medio de 24 
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Al comparar las emisiones edáficas de CO2 de los tres tipos de ecosistemas entre sí, se 
observó que, al igual que ocurría con la capacidad de mineralización potencial de la 
materia orgánica determinada en el laboratorio, en el campo también se encontraron 
diferencias estadísticamente significativas entre las emisiones edáficas de CO2 en 
función del tipo de ecosistema forestal considerado. Se detectaron valores medios de 
CO2 liberado significativamente menores (ANOVA; P≤0,01) en los suelos de los 
ecosistemas de castaños, 1,02±0,47 g CO2 m-2 h-1, frente a los de abedules y robles, 
1,27±0,67 y 1,33±0,58 g CO2 m-2 h-1, respectivamente, pudiendo asociarse estas 
diferencias al mayor contenido medio en C edáfico total en estos dos últimos bosques 
(70±16 y 74±20 g C kg-1ss de abedulares y robledales frente a 58±11 g C kg-1ss de 
castañares) además de a una diferente composición de la materia orgánica o a 
condiciones edafo-climáticas más favorables a la mineralización.  
Tal como se señaló anteriormente, las variaciones estacionales en la liberación edáfica 
de CO2 siguieron un patrón similar en los tres tipos de ecosistemas, con máximos en 
primavera y verano, y mínimos en invierno, encontrándose diferencias en la 
intensidad de liberación de CO2 en los suelos bajo bosques de robles, donde los valores 
medios de invierno (0,90 g CO2 m-2 h-1) fueron significativamente mayores (ANOVA; 
P≤0,01) a los registrados para los suelos bajo castaños y abedules para esta misma 
época (0,56 y 0,51 g CO2 m-2 h-1, respectivamente), mientras que en el caso de estos 
últimos (abedulares), los valores de verano (1,89 g CO2 m-2 h-1) fueron 
significativamente más altos (ANOVA; P≤0,05) que en los otros dos ecosistemas (1,37 
y 1,52 g CO2 m-2 h-1 para los suelos bajo castaños y robles, respectivamente). Las 
diferencias encontradas en el verano entre los tres distintos tipos ecosistemas podrían 
deberse a que las temperaturas y condiciones hídricas para la mineralización de la 
materia orgánica edáfica fueron más favorables en los abedulares que en los otros dos 
tipos de bosques estudiados. Esta suposición se basa en el hecho de que a pesar de que 
la temperatura media registrada en los suelos bajo abedules durante la época estival 
(14 ºC) fue significativamente menor (ANOVA; P≤0,05) que en los otros dos tipos de 






















































ecosistemas (≥16 ºC), la mineralización de la materia orgánica se pudo ver favorecida 
en los bosques de abedules por una precipitación media significativamente más alta 
(ANOVA; P≤0,05) que alcanzó los 137 mm, mientras que durante estos periodos la 
precipitación en los otros dos tipos de ecosistemas fue de 104 y 106 mm en robledales 
y castañares, respectivamente.  
Al analizar la influencia de la temperatura y la humedad edáficas sobre la respiración 
del suelo, se detectaron comportamientos similares en los tres tipos de ecosistemas 
estudiados, con valores de Q10 de 2,4, 3,2 y 4,7 en los bosques de robles, castaños y 
abedules, respectivamente (Fig. 37), corroborando de nuevo la más alta sensibilidad 
de estos últimos ecosistemas a cambios de temperatura tal como ya había sido 
constatado a partir de las incubaciones de suelo en laboratorio para la determinación 





Figura 37. Respiración edáfica (RS) expresada como función exponencial de la temperatura 
del suelo en cada uno de los ecosistemas estudiados. En los cuadros de texto coloreados se 
recogen las diferentes ecuaciones para cada uno de los bosques junto con el valor de Q10 . 
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Los suelos bajo bosques de abedules, situados normalmente a mayores altitudes, 
presentaron valores de temperatura edáfica sub-superficial significativamente más 
bajas al resto (ANOVA; P≤0,02). Este hecho parece influir de manera destacable sobre 
su respiración edáfica, ya que los incrementos o disminuciones de temperatura 
asociadas a los cambios de estación fueron más fuertes en los ecosistemas de 
abedules, con variaciones térmicas de hasta más de 60 % frente al 44 y 49 % de los 
bosques de robles y castaños entre los meses más cálidos y los más fríos. A pesar de 
estas amplias oscilaciones, los valores máximos de temperatura edáfica registrados en 
los meses más calurosos nunca fueron tan altos como los observados en los otros dos 
tipos de ecosistemas, por lo que las emisiones edáficas durante el verano fueron 
significativamente mayores (ANOVA; P≤0,03) en los ecosistemas de abedules debido al 
menor riesgo estival de déficit hídrico en los suelos de este tipo de bosques y por tanto 
a la adecuada combinación de temperaturas y regímenes de humedad del suelo. En 
invierno, por el contrario, las bajas temperaturas edáficas pudieron ralentizar la 
mineralización de la materia orgánica, registrándose los menores valores de CO2 
liberado (ANOVA; P≤0,01). Parece por tanto que en los ecosistemas de abedules la más 
baja temperatura ambiental de las zonas en las que se encuentran habitualmente 
situados protege de alguna manera la materia orgánica de sus suelos frente a los 
procesos de mineralización, reflejándose este hecho en una mayor sensibilidad de la 
respiración heterótrofa a incrementos térmicos (mayor Q10) comparados con los 
suelos de los bosques de robles y castaños.  
Del conjunto de los resultados obtenidos se deduce la fuerte influencia que ejercen la 
temperatura y la humedad edáfica sobre la respiración del suelo, con 
comportamientos en general similares en cuanto a los efectos que dichos factores 
tienen sobre este parámetro al considerar las distintas especies forestales. Existen sin 
embargo ligeras diferencias al comparar las tres especies estudiadas, moduladas en 
gran medida por factores climáticos, eco-fisiológicos y edafológicos, modificando las 
relaciones entre estos factores y el peso que tienen sobre cada especie en concreto. De 
esta forma, aquellos suelos forestales con mayor sensibilidad ante cambios en algunos 
de estos parámetros presentan los mayores riesgos en cuanto a pérdidas o ganancias 
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en sus reservas de C. Así, en el caso de los suelos bajo bosques de abedules, más 
sensibles a cambios de temperatura, aumentos o descensos de sólo 1 ºC provocarían 
cambios en la respiración del suelo de ±16,6 %, frente al 9,2 % o 12,2 % de robles y 
castaños, respectivamente. Está ampliamente reconocido que el diferente contenido, 
composición y labilidad de los compartimentos de la materia orgánica son factores que 
influyen en la liberación de CO2 edáfico a la atmósfera, señalando algunos autores que 
únicamente el 10 % o menos de la respiración registrada en ecosistemas forestales 
derivaría de la descomposición del C más antiguo (Giardina et al., 2004). Sin embargo, 
a pesar del menor peso que parece tener la fracción recalcitrante sobre la respiración 
edáfica, dada la destacada importancia que tiene esta fracción en la materia orgánica 
de los suelos forestales gallegos, ya que llega a alcanzar el 98 % de la totalidad del C 
del suelo, si las restricciones medioambientales que dificultan la mineralización de la 
materia orgánica disminuyen o se modifican como consecuencia del cambio climático 
o de manejos selvícolas inadecuados, es probable que pequeñas alteraciones en su
labilidad puedan dar lugar a importantes cambios en su capacidad de retención de C a 
largo plazo en el suelo y muy probablemente con ello a variaciones significativas en la 
cuantía total de las reservas orgánicas acumuladas en los en los suelos forestales 
gallegos.  
4.1.2.4. Estudio estadístico de los efectos e la especie arbórea dominante sobre el
suelo 
Para tratar de determinar cuáles son los principales factores que influyen en el ciclo 
del C edáfico y por tanto en las emisiones de CO2 a la atmósfera en los suelos forestales 
de los tres tipos de ecosistemas estudiados, se aplicó un Análisis de Componentes 
Principales (ACP) a una matriz de 12 x 12 compuesta por las 12 parcelas (4 robledales, 
4 castañares y 4 abedulares) y 12 variables seleccionadas entre las relacionadas con 
las principales características edáficas, la biodegradabilidad potencial de la materia 
orgánica y los intercambios de CO2 suelo-atmósfera determinados estacionalmente in 
situ durante el periodo de estudio. La distribución de las variables explicativas aparece 
representada en la figura 38.  
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 Figura 38. Distribución de las variables (representadas por símbolos esféricos) en el espacio 
delimitado por los tres primeros componentes del ACP aplicado a los diferentes parámetros 
edáficos de las parcelas estudiadas (n=12) y proyección de esas variables (líneas verticales) 
sobre el plano definido por los ejes I y II. En la parte inferior se muestran los factores de carga 








I 43,2 43,2 
II 21,2 64,4 
III 12,8 77,1 
FACTOR DE CARGA 







Coeficiente de mineralización (Coefmin) 0,146 -0,005 0,935 
C lábil (C0) -0,384 0,657 -0,192
C total (C) 0,346 0,037 -0,823
Velocidad de mineralización de la fracción lábil 
del C (k) 0,540 -0,707 -0,053
Velocidad de mineralización de la fracción 
recalcitrante del C (h) 0,547 -0,378 0,713 
pH del suelo (pHKCl) -0,794 0,477 0,155 
Capacidad de intercambio catiónico efectiva 
(C.I.C.e) 0,753 -0,049 0,308 
Al de cambio (Al3+) 0,940 -0,091 -0,031
Relación C/N 0,114 -0,503 -0,141
Óxidos de Al (Al2O3) -0,323 0,828 -0,253
Valor de δ13C 0,698 -0,471 -0,361
CO2 medio liberado durante el periodo de estudio 
(CO2 in situ) 
0,337 0,781 -0,241
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El componente I, que explicó más del 40 % de la varianza total, vino fundamentalmente 
determinado por las variables relacionadas con el complejo de cambio del suelo, como 
son el C.I.C.e y el Al3+ de cambio, contraponiéndolas al pH. Esto sugiere, que aunque 
todos ellos son suelos ácidos, el pH aparece como uno de los principales factores 
explicativos de la varianza total, condicionando a su vez la forma predominante en la 
que aparece el Al, bien como Al3+ libre o como geles de Al amorfo. Más del 30 % de la 
varianza total explicada se repartió entre los componentes II y III, más relacionados 
con la composición y actividad mineralizadora de la materia orgánica, asociando la 
liberación de CO2 medido en el campo con un mayor contenido en el suelo en C lábil, y 
la mayor mineralización potencial de la materia orgánica a una más alta accesibilidad 
de la fracción del C más recalcitrante. Así, el componente II, con más de un 20 % de la 
varianza total explicada, se relacionó con la composición de la materia orgánica 
edáfica, asociando en su parte positiva el CO2 liberado en el campo con el contenido en 
C lábil de la materia orgánica y las más altas concentraciones de Al2O3, 
contraponiéndolos a la relación C/N y a la velocidad de mineralización de la fracción 
orgánica lábil. Finalmente el componente III, con más de un 12 % de la varianza total 
explicada, y relacionado fundamentalmente con la capacidad potencial de 
mineralización de la materia orgánica, asoció altos coeficientes de mineralización con 
una mayor labilidad de la fracción orgánica recalcitrante, contraponiéndolos a la 
concentración de C total, poniendo de manifiesto así que altos contenidos en C edáfico 
podrían estar principalmente determinados por la baja accesibilidad de la fracción 
más recalcitrante de la materia orgánica. 
La distribución de las parcelas en el espacio tridimensional definido por estos tres 
componentes aparece representada en la figura 39 y, aunque no se advirtió una 
separación perfecta entre las mismas por especie, sí se observó que ocuparon 
posiciones cercanas en el espacio definido por estos tres ejes en función del tipo de 
ecosistema de origen. En el caso de los bosques de robles, todos ellos se situaron en el 
octante determinado por los ejes II (parte positiva) y la parte negativa de los ejes I y III 
en función de sus mayores contenidos en C lábil y más altos valores de CO2 liberado en 
el campo, junto con concentraciones en óxidos de Al superiores al resto de parcelas.  
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El mejor criterio para la separación de los ecosistemas de castaños vino dado por el 
eje III, localizando las parcelas pertenecientes a esta especie forestal en la parte 
positiva de este eje en función de sus mayores coeficientes de mineralización 
potencial y menores contenidos de C que los suelos de los otros dos tipos de 
ecosistemas estudiados. Los abedulares aparecieron localizados en el espacio definido 
por la parte positiva del eje I y la parte negativa del eje II, excepto uno de ellos que, 
desarrollado sobre roca esquistosa, presentó un mayor contenido en C lábil y 
liberaciones de CO2 en el campo más altas que el resto de los abedulares.  
Figura 39. Distribución de las distintas parcelas de ecosistemas estudiados en el 
espacio tridimensional definido por los ejes I, II y III obtenidos del ACP. 
Estos resultados sugieren que, aunque el mayor porcentaje de varianza entre suelos 
vino asociado a características físico-químicas tales como el pH y el complejo de 
cambio catiónico que definen el componente I, parecen ser los componentes II y III, 
más relacionados con el contenido y las características de la materia orgánica, los que 
proporcionaron un mejor criterio de ordenación entre ecosistemas. Así, las muestras 
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 0  5  10  15  20  25 
        +---------+---------+---------+---------+---------+ 
Ba1  òûòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòø
Ba2  ò÷ ó
Ba3  òòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòûòòòòòø ó
Ba4  òòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòò÷ ó ó
Qr9  òòòòòûòòòòòòòø ó ó
Qr10  òòòòò÷       ùòòòòòòòø ùòòòòòòòòòòòòòòòòò÷
Qr12  òòòòòòòòòòòòò÷ ùòòòòòòòø ó
Cs7  òòòòòòòòòûòòòòòø ó ó ó
Cs8  òòòòòòòòò÷ ùòòòòò÷ ùò÷
Cs5  òòòòòòòòòòòûòòò÷ ó
Cs6  òòòòòòòòòòò÷ ó















Coeficiente de disimilaridad reescalado 
cercanas distribuidas a lo largo del eje III, mientras que los bosques de abedules, que 
se asocian al componente I, aparecen más dispersos.   
Con objeto de obtener una clasificación de los bosques en función de un criterio de 
ordenación más amplio se aplicó, también, un análisis de clasificación jerárquica por 
tratarse de un método estadístico específico para la ordenación de muestras sin 
limitaciones en cuanto al número de variables a tener en cuenta. En este caso las 
variables consideradas fueron, además de las utilizadas en el ACP, algunas otras 
también relacionadas con las características generales del suelo, con la composición de 
la materia orgánica y con la mineralización potencial de la misma, descritas en las 
tablas 8, 9, 10, 13, 15, 16,18 y 19 y que no pudieron ser incluidas en el ACP. El 
dendrograma de agrupación obtenido (Fig. 40) confirmó los resultados del ACP, 
ordenando principalmente los suelos de los tres tipos de ecosistemas estudiados en 
función de la especie forestal dominante. Así, lo más destacable fue que los suelos 
pertenecientes a los bosques de abedules, más variables entre sí, se separaron del 
resto de ecosistemas, de tal manera que los suelos bajo los bosques de robles se 
asemejaron más a los suelos de ecosistemas de castaños que a los de abedulares.  
Figura 40. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de conglomerados jerárquicos 
cluster a los datos relacionados con las características generales del suelo, con la composición 
de la material orgánica edáfica, con la mineralización potencial del C y la liberación de CO2 
medida en campo.  
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4.1.3. CARACTERÍSTICAS DE LOS APORTES VEGETALES EN FUNCIÓN DE LA 
ESPECIE ARBÓREA 
Dentro de los ecosistemas forestales, la descomposición de la hojarasca desempeña un 
papel fundamental en el ciclo del C edáfico. Además de constituir la entrada principal 
de materia orgánica y nutrientes al suelo, influye de manera significativa sobre el 
cambio global por actuar como importante fuente de CO2 y otros GEIs debido a los 
productos gaseosos liberados en su biodegradación. Por ello, se ha considerado 
importante incluir en la presente memoria un apartado que refleje la relevancia de 
este reservorio orgánico para una más detallada evaluación del ciclo del C dentro de 
los ecosistemas forestales. 
Para modelizar la incorporación de este material vegetal al suelo, en los tres tipos de 
bosques estudiados se procedió a caracterizar su composición química (mediante 
técnicas isotópicas y de espectroscopía de resonancia magnática nuclear) así como a 
determinar sus tasas de descomposición con el fin de cuantificar su biodegradabilidad 
y sus tiempos de residencia dentro de las reservas de C edáfico utilizando para ello 
tanto técnicas respirométricas como isotópicas.  
4.1.3.1. Composición química e isotópica
La concentración media en C de la hojarasca depositada sobre los suelos de los 
bosques de robles, castaños y abedules superó el 39 % en todos los ecosistemas 
estudiados (Tabla 20), con un valor medio de C del 49 % de su peso seco y llegando a 
ser, en algunos casos, hasta 10 veces más alta que la observada en su correspondiente 
suelo. Las proporciones medias de C de la hojarasca de los bosques de abedul, con 
porcentajes del 54 %, fueron significativamente superiores (ANOVA; P≤0,05) a las 
encontrados para la hojarasca procedente de los bosques de castaños y robles, con 
valores medios del 44 y 49 %, respectivamente. La concentración total de N de la 
hojarasca presentó valores que oscilaron entre mínimos del 1 % hasta máximos de 
casi un 2 % de N, superando la media en los tres tipos de ecosistemas el 1,5 %, siendo 
más de tres veces mayor que la concentración observada en el suelo sobre el que se 
depositan las hojarascas estudiadas.  
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La calidad del material vegetal, definida según Strickland et al. (2009) como la 
disponibilidad del sustrato para los organismos descomponedores y expresada como 
la relación C/N, exhibió valores medios entre 29 y 33 unidades (Tabla 20), existiendo 
una alta variabilidad intra-grupos y cuyos valores, como era de esperar, fueron 
considerablemente mayores que los presentados por el suelo subyacente. Siguiendo la 
clasificación de Duchaufour, la hojarasca de los bosques estudiados mostró 
características intermedias entre las categorías de mejorante y acidificante. Estos 
valores, así como los contenidos de C y N observados, se encuentran dentro de los 
rangos esperados para este tipo de ecosistemas (Santa Regina, 1987; Gallardo et al., 
1998). 
Tabla 20. Composición química e isotópica 13C (valores medios±DE, n=3) de la hojarasca 
perteneciente a los bosques de robles, castaños y abedules.  
4.1.3.1.1. Grupos orgánicos funcionales 
Para la caracterización de la composición química de la materia orgánica presente en 
el material vegetal de los tres tipos de ecosistemas forestales estudiados, se llevaron a 
cabo sobre las muestras de hojarasca recogidas en cada uno de ellos análisis de 13C-
CP/MAS-NMR. En la figura 41 aparecen representados algunos de los espectros 
HOJARASCA ESPECIE 
FORESTAL PARCELA C 
(g C kg-1hs) 
N 




Qr1 494,0±7,7 15,3±0,2 32 -28,1±0,0 
Qr2 508,1±20,7 12,7±0,0 40 -28,9±0,1 
Qr3 460,1±6,1 17,2±0,1 27 -28,0±0,0 Q. robur 
Qr4 505,9±24,0 15,0±0,1 34 -28,5±0,1 
media±DE 492,0±22,2 15,1±1,9 33±6 -28,4±0,4 
Cs1 465,7±18,1 13,4±0,1 35 -29,3±0,0 
Cs2 391,7±9,8 15,3±0,2 26 -28,3±0,0 
Cs3 441,1±8,5 16,3±0,1 27 -29,1±0,1 C. sativa 
Cs4 466,8±9,56 15,6±0,0 30 -28,5±0,01 
media±DE 441,3±35,1 15,1±2,2 29±4 -28,8±0,5 
Ba1 549,0±6,4 18,7±0,2 29 -28,9±0,0 
Ba2 547,8±17,8 16,4±0,1 34 -29,0±0,0 
Ba3 550,4±3,5 16,7±0,0 33 -28,8±0,0 B. alba 
Ba4 509,9±2,9 10,1±0,1 50 -29,8±0,0 
media±DE 539,3±19,6 15,5±3,7 37±9 -29,2±0,5 
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obtenidos mediante esta técnica correspondientes a los aportes vegetales procedentes 
de los bosques de robles, castaños y abedules.  
Figura 41. Espectros obtenidos tras los análisis de 13C-CP/MAS-NMR de las muestras de 
hojarasca de los ecosistemas de robles, castaños y abedules.  
La hojarasca de los tres tipos de bosques presentó ciertas características comunes en 
cuanto a su composición en grupos orgánicos funcionales, como fue la predominancia 
de los C O-alquílicos frente a los demás tipos de radicales sustituyentes, generalmente 
atribuidos a polisacáridos como celulosas y hemicelulosas (Kögel-Knabner, 1997), 
representando el 22, 36 y 42 % de la totalidad del espectro en abedules, robles, y 
castaños, respectivamente (Tabla 21). El porcentaje alcanzado por este grupo 
funcional junto con el C N-alquílico, relacionado con compuestos derivados de 
proteínas de acuerdo con Preston et al., 2002 o Webster et al., 2000, supuso alrededor 
del 34 % de la totalidad del C en la hojarasca de abedulares, el 49 % en robledales y el 
53 % en el material vegetal procedente de castañares, seguido en abundancia por el C 
alifático, aromático, acetálico, carbonílico y fenólico, porcentajes en general del mismo 
orden que los encontrados por otros autores en estudios previos sobre hojarasca 
procedente de ecosistemas de caducifolios (Quideau et al., 2000; Knicker et al., 2006, 
Alarcón-Gutiérrez et al., 2008). A pesar de su similitud a grandes rasgos, se observaron 
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los compuestos C O-alquílico, estructuras consideradas como fácilmente degradables, 
no sólo fueron abundantes en todos ellos sino que además resultaron 
significativamente más altos en la hojarasca procedente de las parcelas de castaños (χ2 
test, P≤0,001), mientras que los C aromáticos y fenólicos, en general de carácter más 
recalcitrante, y los C de tipo carbonílico, tuvieron una mayor presencia en el material 
vegetal procedente de abedules (χ2 test, P≤0,001). Estas disimilitudes pusieron de 
manifiesto la distinta calidad del sustrato en los tres tipos de ecosistemas forestales, 
de tal forma que el material vegetal procedente de los bosques de castaños, con una 
mayor proporción de compuestos más fácilmente degradables, podría ser considerado 
de mayor calidad (en concordancia con su menor relación C/N) que la hojarasca 
perteneciente a los bosques de abedules, donde predominaron en cambio compuestos 
más resistentes a la degradación de acuerdo con su relación C/N más alta, mostrando 
el material vegetal recogido en los robledales una composición intermedia entre los 
otros dos tipos de ecosistemas con respecto a este parámetro (C/N). 
Tabla 21. Distribución porcentual de los distintos grupos funcionales determinados mediante 
13C-CP/MAS-NMR por integración del espectro obtenido para la hojarasca procedente de los 
bosques de robles, castaños y abedules, junto con el índice de polaridad y la relación C 
alifático/O-alquílico.  
IP: Índice de Polaridad; ID: relación C alifático / C O-alquílico 
Dado que los grupos funcionales usualmente asociados a compuestos lábiles, tales 
como el C O-alquílico, son preferentemente degradados por los microorganismos en 
comparación con otras estructuras químicas más resistentes, como pueden ser la 
mayoría de los C alifáticos, que según Du et al. (2014) son característicos de lípidos, 
ácidos grasos y otros polímeros alifáticos procedentes de plantas, algunos autores han 
























Q. robur 18,9 12,9 36,3 8,5 11,31 5,8 6,3 1,8 0,5 
C. sativa  16,1 11,2 42,2 9,8 10,5 5,0 5,1 2,2 0,4 
B. alba 18,0 12,1 22,2 12,8 13,9 9,1 11,9 1,4 0,8 
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de descomposición del sustrato, dado que la misma se va incrementando a medida que 
éste va siendo degradado (Kögel-Knabner et al., 1988; Baldock et al., 1997). Al aplicar 
esta relación a la hojarasca procedente de los distintos tipos de ecosistemas se 
observó que presentaron una proporción de C alifático/C O-alquílico diferente en 
función de la especie forestal de procedencia (Tabla 21). Así, el contenido en C alifático 
respecto al de O-alquílico fue significativamente mayor (χ2 test, P≤0,006) en la 
hojarasca de los ecosistemas de abedules que el observado en el material vegetal 
procedente de bosques de castaños y 1,5 veces inferior en el de robles, (χ2 test, 
P≤0,001), y cuyos valores se encuentran dentro de los rangos observados por otros 
autores para hojarasca de diferentes bosques templados (Almendros et al., 2000; 
Lorenz et al., 2000; Fernandez et al., 2003; Alarcón-Gutiérrez et al., 2008).  
El índice de polaridad del material vegetal, que proporciona una estimación del grado 
de hidrofilicidad del sustrato reflejando la predominancia de grupos polares frente a 
grupos apolares, mostró, en el caso de los restos vegetales procedentes de los 
diferentes ecosistemas estudiados, valores medios hasta 0,8 unidades mayor (χ2 test, 
P≤0,0002) en la hojarasca de bosques de castaños (IP=2,2) comparada con la de 
abedules (IP=1,4) y 0,4 unidades superior a la de robles (IP=1,8), poniendo de 
manifiesto el carácter más hidrofílico de la hojarasca recogida en los bosques de 
castaños comparada con la de robles o abedules.  
4.1.3.1.2. Composición isotópica 
Los análisis isotópicos de la hojarasca procedente de los tres tipos de ecosistemas 
estudiados mostraron valores de abundancia natural en 13C situados dentro del rango 
normalmente encontrado en la bibliografía para la vegetación C3 (O`Leary, 1995; 
Fernandez et al., 2005; Cabaneiro et al., 2009). Al comparar entre sí los distintos 
bosques (Tabla 20), lo más destacable fue el menor contenido en 13C del material 
vegetal procedente de las parcelas de B. alba (ANOVA; P≤0,05) comparado con el de 
los bosques de las otras dos especies. Así, los valores medios del δ13C fueron un 0,8 ‰ 
más altos en el caso de Q. robur y un 0,4 ‰ en el de C. sativa en comparación con la 
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hojarasca de los abedulares, posiblemente debido a una diferente discriminación 
fotosintética del C propia de cada una de estas tres especies arbóreas. 
Por otra parte, se encontró una correlación estadísticamente significativa para los tres 
tipos de ecosistemas (r=-0,719; P≤0,01) entre el valor del C/N y el contenido en 13C en 
la hojarasca, asociando generalmente los mayores valores de δ13C a hojarascas de más 
alta calidad y por tanto más fácilmente degradables con menor relación C/N, 
característica que coincide con el material vegetal procedente de bosques constituidos 
por C. sativa como especie dominante.  
Otros autores también observaron correlaciones negativas significativas entre el valor 
de δ13C de la madera y la calidad de la masa arbórea (calidad estimada a partir de la 
cuantificación de la altura del árbol dominante a una edad determinada) en 
ecosistemas forestales de perennifolias en Galicia (Fernandez et al., 2005), lo que 
sugiere que la composición isotópica de la hojarasca puede estar influenciada no sólo 
por el tipo de especie vegetal de la que procede, sino también de las características de 
la masa arbórea. 
4.1.3.2. Biodegradabilidad de los aportes vegetales 
Para el estudio de la biodegradabilidad del material vegetal procedente de los 12 
ecosistemas seleccionados en los que se desarrollan especies forestales caducifolias 
autóctonas que han alcanzado un estado de equilibrio bioestable, se llevaron a cabo en 
el laboratorio incubaciones de larga duración (un año), en estufa bajo condiciones 
controladas de temperatura y humedad, durante las cuales se determinó 
periódicamente el CO2 producido a lo largo del proceso biodegradativo. Se realizó 
también un seguimiento de las pérdidas de peso, de los contenidos de C y N y de la 
composición isotópica en 13C de la hojarasca a diferentes tiempos durante el periodo 
de incubación (T0=0, T1=36, T2=98 y T3=360 días) con el fin de cuantificar los cambios 
producidos en cada uno de estos parámetros.  
A lo largo de la incubación se observaron pérdidas de peso significativas (ANOVA; 
P≤0,001) en todas las muestras independientemente del tipo de ecosistema forestal de 






























procedencia. Los descensos medios respecto al peso inicial superaron en todos los 
casos el 10 % al final del periodo de incubación, con pérdidas medias del 14, 21 y 28 
% para la hojarasca procedente de bosques de abedules, robles y castaños, 
respectivamente (Fig. 42), descensos que se aproximan a los encontrados por otros 
autores en estudios sobre degradación de material vegetal de especies caducifolias 
desarrolladas bajo condiciones climáticas similares (Jacob et al., 2010; Patricio et al., 
2012). 
. 
Figura 42. Masa remanente, expresada como porcentaje de la masa inicial (valores 
medios±DE, n=4) de la hojarasca procedente de los ecosistemas de robles, castaños y abedules 
a lo largo del periodo degradativo.  
Las disminuciones observadas fueron en general más acusadas durante las primeras 
semanas de incubación para los tres tipos de ecosistemas, hecho que coincide con 
algunos de los resultados aportados por Couteaux et al. (1998) o Lusk et al. (2001) 
para estudios de descomposición de hojarasca fresca. El material vegetal de los 
bosques de castaños fue el que experimentó los mayores descensos de peso total en 
comparación con el de los bosques de robles (ANOVA; P≤0,02) o de abedules (ANOVA; 
P≤0,02), mientras que en éstos últimos, las pérdidas de peso iniciales fueron algo 
menos acusadas, descomponiéndose su hojarasca de manera más lenta en las fases 
iniciales del proceso degradativo. 
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En concordancia con estas pérdidas de peso, se observaron cambios en la composición 
química de los distintos sustratos vegetales, tal como se refleja en las variaciones 
experimentadas por los contenidos en C y en N, y como consecuencia en la relación 
C/N, a lo largo del proceso biodegradativo (Fig. 43). Todas las muestras 
experimentaron en general descensos en dichos parámetros, siendo más acusados en 
el caso del C, en el cual ya se encontraron disminuciones significativas desde el primer 
mes de incubación (ANOVA; P≤0,001). Las mayores reducciones de la concentración 
de C en los tres tipos de sustratos fueron las detectadas durante las primeras semanas, 
con descensos medios del 12, 18 y 19 % respecto de la proporción inicial de C en las 
muestras de abedules, robles y castaños, respectivamente (Fig. 43a), existiendo un 
comportamiento significativamente diferente durante este periodo en función del tipo 
de especie forestal. Así, la hojarasca procedente de los ecosistemas de castaños 
experimentó pérdidas de C significativamente mayores a las cuantificadas en el 
material vegetal de los bosques de abedules (ANOVA; P≤005; entre los tiempos T0 - T1) 
y de robles (P≤0,01; entre los tiempos T1 - T2). Estas diferencias fueron reduciéndose a 
medida que avanzó el proceso degradativo, de tal manera que, a pesar de los distintos 
contenidos medios en C inicial cuantificados en cada una de las muestras vegetales 
(54, 49 y 44 % para los bosques de abedules, robles y castaños, respectivamente), las 
pérdidas de C al final de la incubación fueron muy similares entre los tres tipos de 
hojarasca, con  porcentajes medios del 28, 32 y 35 % para los sustratos procedentes de 
abedules, robles y castaños, respectivamente, destacando que el material vegetal con 
mayor contenido en C fue el que menores pérdidas porcentuales de este elemento 
experimentó al final de la incubación, lo que se corresponde con la hojarasca 
procedente de los ecosistemas de abedules.  
Como consecuencia de los cambios en los contenidos en C y N, la relación C/N también 
experimentó modificaciones durante la duración del experimento, encontrando 
disminuciones significativas (ANOVA; P≤0,001) en todas las muestras estudiadas a 
medida que avanzaba el proceso de descomposición entre los distintos intervalos 
analizados (Fig. 43b). De nuevo los mayores cambios tuvieron lugar durante las 














































primeras semanas del proceso de descomposición, con descensos medios respecto al 
valor inicial de la relación C/N de 7 y 8 unidades para la hojarasca de bosques de 






Figura 43. (a) Contenido medio (media±DE, n=4) de C remanente (expresado como porcentaje 
del C inicial), y (b) relación C/N (media±DE, n=4) correspondiente al material vegetal 
procedente de los bosques de robles, castaños y abedules a lo largo del periodo degradativo.  
En resumen, de la tendencia temporal observada en los cambios experimentados a lo 
largo de la incubación por los distintos materiales vegetales se deduce que, tras la 
explosión inicial de actividad microbiana (relacionada con las condiciones óptimas 
para la biodegradación establecidas en el laboratorio), durante la cual las diferencias 
entre especies fueron significativas, los procesos degradativos de los distintos sustrato 
experimentaron una segunda fase menos activa y en la que las diferencias entre las 
tres especies fueron mucho menos acusadas.  
4.1.3.2.1. Dinámica de mineralización potencial del carbono
En la figura 44 aparecen representados los valores acumulados de C-CO2 liberados por 
las diferentes muestras vegetales pertenecientes a los ecosistemas de robles, castaños y 
abedules a lo largo de las 52 semanas de incubación. En ella se observa que, a pesar de 
las diferencias iniciales en cuanto a la composición química del material vegetal de los 
tres tipos de bosques, todos ellos presentaron cinéticas de mineralización similares que 
































( g C kg-1hs) 
  
dieron lugar a curvas con pendientes pronunciadas durante las primeras semanas que 
a partir de los tres meses y a medida que avanzaba el proceso de descomposición 
fueron mucho menos acusadas. 
a)   b) 
Figura 44. a) Valores acumulados de C-CO2 liberado por la hojarasca durante un año de incubación 
para cada uno de los 12 ecosistemas estudiados. Las líneas se corresponden a los valores 
pronosticados por el modelo cinético exponencial doble [ςt=ς0(1-eκt)+(ςR)(1-e-ηt)] propuesto por 
Andrén y Paustian (1987) y los símbolos representan los datos experimentales obtenidos durante las 
incubaciones bajo condiciones controladas de laboratorio. (b) Valores medios (n=4) para cada tipo de 
ecosistema. 
Además, a pesar de que existen diferencias apreciables entre las distintas parcelas 
estudiadas, se observó que durante la biodegradación de la hojarasca la cantidad total 
de C mineralizado al final de la incubación exhibió una notable similitud entre los 
valores obtenidos para un mismo tipo de especie forestal, con la excepción de los 
correspondientes a uno de los ecosistemas de abedules, desarrollado sobre un tipo de 
roca diferente, que es el que presentó los valores de mineralización más altos (Fig. 
44a). Así, al considerar las cantidades medias de C-CO2 liberado al cabo de un año de la 
incubación, con valores de 115, 129 y 143 g C kg-1hs para la hojarasca de robles, 
abedules y castaños, respectivamente (Fig. 44b), se puso de manifiesto que, a pesar de 
las diferencias intra-específicas, la cantidad de C mineralizado por las muestras 
correspondientes a los castañares fue significativamente más alta que la desprendida 
durante la descomposición de la hojarasca procedente de los robledales (ANOVA; 
P≤0,01). 




































Al utilizar como índice de descomposición el coeficiente de mineralización 
(Coefminhoj% = Cmin/C total x 100), se observaron tasas de degradación iguales o 
superiores al 20 % del contenido inicial de C (Fig. 45), valores ligeramente inferiores a 
los recogidos por otros autores en estudios de biodegradabilidad de material fresco de 
diferentes especies forestales bajo condiciones climáticas similares (Couteaux et al., 
2002 o Fernandez et al., 2003). 
Figura 45. Curvas acumuladas de los valores medios (n=4) del coeficiente de mineralización 
del C en la hojarasca correspondiente a cada uno de los tres tipos de ecosistemas forestales 
estudiados.    
Tras la incubación de los sustratos tomados de los diferentes ecosistemas los 
coeficientes de mineralización medios fueron de 23,5, 24,0 y 32,4 % para la hojarasca 
de robles, abedules y castaños, respectivamente, destacando una mayor actividad 
mineralizadora en la hojarasca procedente de los ecosistemas de castaños con valores 
que, en este caso, fueron significativamente mayores que los presentados tanto por la 
de los ecosistemas de robles como por la de abedulares (ANOVA; P≤0,001). 
Estos resultados concuerdan con los obtenidos al determinar la pérdida de peso 
experimentada por el material vegetal a lo largo de la incubación, que presentó una 
correlación positiva estadísticamente significativa con la tasa de mineralización del C 
(r=+0,805; P≤0,02). Este hecho pone de manifiesto que las disminuciones de peso 
registradas durante el proceso de descomposición de los diferentes tipos de hojarasca 
son debidas en su mayor parte a pérdidas de C en forma de CO2, que mayoritariamente 
se producen durante las primeras semanas. 
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Cuando se comparó la calidad del material vegetal, indicado por la relación C/N, con el 
coeficiente de mineralización, se observó que las muestras vegetales que alcanzaron 
las mayores tasas de descomposición al final del periodo de estudio fueron aquellas 
que presentaban inicialmente los valores más bajos de C/N. La baja relación C/N ha 
sido asociada por diversos autores (Lorenz et al., 2000; Vesterdal et al., 2008 o 
Strickland et al., 2009) a sustratos de mayor calidad y más fácilmente degradables, lo 
que en el presente estudio se corresponde con la hojarasca de los ecosistemas con C. 
sativa como especie arbórea dominante. No obstante, aunque en términos generales, 
los resultados obtenidos para los bosques gallegos parecen confirmar la existencia de 
esta relación, tal como se deduce de lo anteriormente expuesto, esto no ocurre cuando 
se consideran pormenorizadamente las distintas etapas del proceso degradativo. Así, 
cuando se comparó la liberación de CO2 procedente de la descomposición de los tres 
tipos de sustratos durante las primeras horas de la incubación (24 horas), fue la 
hojarasca con mayor relación C/N la que más rápidamente pareció degradarse 
durante este periodo, lo que ocurre en los bosques de abedules. Durante este espacio 
de tiempo (primeras 24 horas), tanto la cantidad absoluta del C mineralizado como la 
tasa de mineralización porcentual fueron significativamente mayores (ANOVA, 
P≤0,05) en las muestras vegetales procedentes de los bosques de abedules respecto a 
los ecosistemas de castaños, mientras que a partir del segundo día esta tendencia se 
invirtió, encontrándose las más altas tasas de descomposición en la hojarasca de los 
ecosistemas de castaños respecto a la procedente de las otras dos especies forestales 
durante el resto del periodo degradativo controlado (ANOVA; P≤0,05).  
Por otro lado, con el fin de comparar la cinética de mineralización de la materia 
orgánica de la hojarasca de los ecosistemas estudiados, los valores experimentales de 
C-CO2 desprendido durante la incubación por las muestras pertenecientes a los 12 
bosques se ajustaron a diferentes modelos cinéticos (simple: Jenny et al., 1949; Olson 
1963; exponencial doble: Lousier y Parkinson 1976; Andrén y Paustian 1987; y triple: 
Couteaux et al., 1998), obteniendo los mejores resultados (R2≥0,995) al utilizar el 
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modelo exponencial doble propuesto por Andrén y Paustian (1987), por lo que 
únicamente se incluyen en esta memoria los valores estimados mediante el mismo.  
Los valores de los parámetros cinéticos obtenidos a partir del modelo exponencial 
doble, que considera la existencia de dos fracciones de diferente índole que se 
descomponen simultáneamente pero de forma independiente y con distintas 
velocidades de mineralización, junto con los índices de mineralización potencial (C 
mineralizado y coeficiente de mineralización) aparecen indicados en la tabla 22, 
presentando valores de magnitudes comparables a aquellos aportados por otros 
autores que utilizan este mismo modelo para estudios de descomposición de 
diferentes materiales vegetales (Fernandez et al., 2003). 
Respecto a las sustancias más fácilmente degradables que constituyen la denominada 
fracción lábil (ς0) de la hojarasca, los contenidos medios estimados según el modelo 
exponencial doble superaron en todos los casos los 64 g C kg-1hs (Tabla 22), siendo esta 
fracción significativamente más abundante en los residuos procedentes de los 
ecosistemas de castaños que en los de robles (ANOVA; P≤0,01), con valores medios 
que superaron los 95 g C kg-1hs, en los primeros. 
Al expresar el C lábil en función del contenido en C inicial se observaron mayores 
porcentajes (ANOVA; P≤0,005) de dicha fracción en el material vegetal procedente de 
los bosques de castaños (22 % de su C total) al compararlos con los de robles (14 %) o 
abedules (15 %), lo que sugiere una mayor disponibilidad de C lábil en la hojarasca de 
los ecosistemas donde la especie forestal dominante es C. sativa que pudo venir en 
parte determinada por la mayor presencia en este caso de compuestos orgánicos más 
fácilmente degradables tal como quedó patente en los análisis de 13C CP/MAS NMR 
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Por otra parte, las velocidades instantáneas de mineralización de la fracción lábil 
también presentaron diferentes valores en función del tipo de especie forestal del que 
proceden, así, las mayores velocidades de mineralización (ĸ) fueron las encontradas 
para el material vegetal de abedules, con valores medios de 0,028 día-1, 
significativamente más altos que los obtenidos para castaños, 0,020 día-1 (ANOVA; 
P≤0,05) o robles 0,025 día-1. 
Al comparar los dos diferentes índices de mineralización total con los parámetros 
cinéticos estimados para la fracción orgánica lábil mediante la modelización 
matemática, se comprobó la existencia de algunas correlaciones estadísticamente 
significativas entre ellos. Tal como se observa en las figuras 46 y 47, el porcentaje de C 
lábil (ς0) se correlacionó positivamente con el C total mineralizado (r=+0,714; P≤0,01) 
y con el coeficiente de mineralización (r=+0,938; P≤0,001), mientras que la velocidad 
instantánea de mineralización de esta fracción se correlacionó negativamente con el 
coeficiente de mineralización (r=-0,605; P≤0,04).  
Todo ello pone de manifiesto la importancia del material vegetal más lábil en los 
procesos de descomposición a pesar de que éste representó una fracción minoritaria 
en todas las hojarascas estudiadas. 
 a)   b) 
Figura 46. Correlaciones del contenido en C lábil (%) con el C mineralizado (a) y con el 
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Figura 47. Correlación entre el coeficiente de mineralización y la velocidad instantánea de 
mineralización de la fracción lábil del C (ĸ) de la hojarasca de robles, castaños y abedules. 
La relación entre la composición química de la hojarasca y la velocidad de 
mineralización de la fracción más lábil del C se confirmó con las correlaciones 
estadísticamente significativas encontradas entre los parámetros de mineralización y 
determinados grupos orgánicos funcionales. Concretamente la correlación encontrada 
entre el porcentaje de grupos acetales, con frecuencia asociados a estructuras 
polisacarídicas de relativa degradabilidad (Sjögersten et al., 2003), y el C total 
mineralizado (r=+0,816; P≤0,03) reflejó la influencia de estos compuestos más lábiles 
sobre los procesos de descomposición del material vegetal. En el mismo sentido se 
observaron correlaciones positivas estadísticamente significativas entre la proporción 
de los grupos acetálicos y el contenido absoluto, ς0 (r=+0,928; P≤0,003) y relativo de C 
lábil, % ς0 (r=+0,780, P≤0,04). En el caso particular de los ecosistemas de castaños, la 
abundancia de este tipo de compuestos en su hojarasca, junto con la de C O-alquílicos, 
también más abundantes en estos bosques y considerados igualmente como lábiles o 
fácilmente degradables (Baldock et al., 1992; Prescott et al., 2004), pudieron ser, entre 
otros factores, los responsables de los mayores valores de C lábil estimados a partir de 
la biodegradación de la hojarasca de este tipo de bosques caducifolios.  
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Por otro lado, la fracción orgánica más recalcitrante de la hojarasca superó en todos los 
casos el 75 % de la totalidad de su C, con valores medios del 78, 85 y 87 % para el 
material vegetal de castaños, abedules y robles, respectivamente (Tabla 22). Los 
contenidos medios de este tipo de C estimados para las hojarascas de robledales y 
abedulares, con valores de 426 y 459 g C kg-1hs, respectivamente, fueron 
significativamente superiores a los de castaños (ANOVA; P≤0,001), cuya concentración 
fue de 345 g C kg-1hs. Para los restos vegetales de los distintos tipos de ecosistemas 
estudiados, la mayor o menor abundancia de compuestos recalcitrantes parece estar 
relacionada con la riqueza en determinados grupos orgánicos funcionales presentes en 
su hojarasca. De esta forma, la presencia de compuestos tales como grupos fenólicos, 
aromáticos y alquílicos, considerados típicamente recalcitrantes por diversos autores 
(Marín-Spiotta et al., 2008), pudo condicionar en cierta medida los más altos valores 
estimados para esta fracción en el material vegetal de los ecosistemas de robles y 
abedules al compararlos con el procedente de los bosques de castaños. Por otro lado, se 
observó una correlación negativa estadísticamente significativa (r=-0,825; P≤0,001; Fig. 
48) entre el contenido de esta fracción y el coeficiente de mineralización del C, hecho
indicativo del carácter recalcitrante de los compuestos que la integran, más difícilmente 
degradables por parte de los microorganismos.  
Figura 48. Correlación entre el coeficiente de mineralización del C y la proporción de C 
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Por el contrario, respecto a la velocidad instantánea de mineralización de la fracción 
más recalcitrante que, tal como era de esperar, fue en promedio mucho menor que la 
estimada para la fracción lábil (hasta 100 veces más baja), no se encontraron 
diferencias estadísticamente significativas entre los diferentes tipos de bosques (Tabla 
22), aunque se correlacionó significativamente con los diferentes índices de 
mineralización. Así, la velocidad de descomposición de la fracción recalcitrante del C (η) 
presentó una correlación positiva estadísticamente significativa tanto con el C total 
mineralizado (r=+0,667; P≤0,01) como con el coeficiente de mineralización (r=+0,761; 
P≤0,05), tal como se observa en la figura 49, poniéndose de manifiesto la dependencia 
de estos índices de la accesibilidad de la fracción más estable de la materia orgánica, 







Figura 49. Correlación entre el C mineralizado (a) y el coeficiente de mineralización (b) con la 
velocidad de mineralización instantánea de la fracción recalcitrante del C (η) presente en las 
muestras correspondientes al material vegetal de los tres tipos de ecosistemas estudiados. 
A partir de estos mismos parámetros y mediante la aplicación de las ecuaciones 
propuestas por Patricio et al. (2010), se estimaron los tiempos de semi-vida y las tasas 
de renovación correspondientes a las fracciones del C lábil y recalcitrante presentes en 
la hojarasca procedente de los tres tipos de ecosistemas estudiados, con lo que se puso 
de manifiesto la existencia de diferencias significativas en función de la especie forestal 
dominante (Tabla 23). 
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De esta forma, el tiempo de semi-vida correspondientes a la fracción orgánica lábil de la 
hojarasca procedente de los ecosistemas de castaños fue, en promedio, de 35 días, 
significativamente superior (ANOVA; P≤0,05) a los 26 días de la de abedules y 29 de 
robles. En cambio, el tiempo de semi-vida de la fracción más recalcitrante del C fue de 
alrededor de 5 años para la hojarasca de castaños, 5 años y medio para la de robles y de 
poco más de 6 años de media para el material vegetal procedente de los bosques de 
abedules. Por consiguiente, la tasa de renovación de la fracción lábil fue también 
significativamente mayor para la hojarasca de los bosques de castaños, con valores 
medios de 50 días frente a los 42 de robles o 37 de abedules (ANOVA; P≤0,05), mientras 
que para la fracción más recalcitrante dicha tasa fue estimada en alrededor de 7 años 
para el material vegetal procedente de los ecosistemas de castaños, en casi 8 años para 
la de robles y en cerca de 9 años para los residuos correspondientes a los bosques 
donde la especie forestal dominante es B. alba. 
Tabla 23. Tiempos de semi-vida y tasas de renovación de la fracción orgánica lábil (L) y recalcitrante 
(R) de la hojarasca de los tres tipos de ecosistemas forestales estudiados obtenidos tras el ajuste a la
ecuación de primer orden del modelo cinético exponencial doble [ςt=ς0(1-e-ĸt)+(ςR)(1-e-ηt)] propuesto 
por Andrén y Paustian (1987), calculados de acuerdo con Patricio et al. (2012) como: tiempo de semi-
vida = 0,693/ĸ o tasa de renovación = 1/ĸ para la fracción lábil y tiempo de semi-vida = 0,693/η o tasa 
de renovación = 1/η para la fracción recalcitrante. 
Fracción lábil (L) Fracción recalcitrante (R) 
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Qr1 1,0 1,4 57,2 82,5 
Qr2 1,0 1,4 72,1 104,1 
Qr3 1,2 1,8 73,6 106,2 
Q. robur
Qr4 0,7 1,0 60,8 87,7 
media±DE 1,0±0,2 1,4±0,3 65,9±8,2 95,1±11,8 
Cs1 1,3 1,9 69,7 100,6 
Cs2 1,1 1,5 68,8 99,2 
Cs3 1,1 1,5 59,2 85,4 C. sativa
Cs4 1,2 1,8 42,9 61,9 
media±DE 1,2±0,1 1,7±0,2 60,1±12,4 86,7±17,9 
Ba1 0,7 1,0 88,1 127,1 
Ba2 0,8 1,1 86,9 125,4 
Ba3 1,0 1,4 54,3 78,4 B.alba
Ba4 1,0 1,5 60,7 87,6 
media±DE 0,9±0,2 1,2±0,3 72,5±17,5 104,6±25,3 





Por tanto, lo más destacable de los resultados obtenidos en las experiencias de 
biodegradación del material vegetal llevados a cabo en el laboratorio fue que, a parte 
del hecho de constatar la mayor bioestabilidad de la hojarasca procedente de los 
ecosistemas de robles y abedules frente a la de castaños, se puso de manifiesto una 
clara asociación entre la labilidad de los restos vegetales y la abundancia en los mismos 
de ciertos grupos funcionales (esto es, C O-alquílico).  
4.1.3.2.2 Dinámica isotópica 13C durante el proceso biodegradativo 
A lo largo del proceso de descomposición de la hojarasca se observaron patrones 
isotópicos similares en las muestras vegetales procedentes de los tres tipos de 
ecosistemas forestales. A pesar de las diferencias isotópicas iniciales existentes entre 
especies, disimilitudes que se mantuvieron a lo largo del proceso de incubación (T0: 
P≤0,041, T1: P≤0,008, T2: P≤0,005; T3 P≤0,005), con valores de δ13C en la hojarasca 
procedente de los bosques de abedules siempre inferiores a los de robles y castaños, en 
todos los residuos analizados se dio un empobrecimiento progresivo en 13C a medida 
que avanzó la biodegradación (Fig. 50). Además, dicho empobrecimiento fue incluso 
algo más acusado en las muestras correspondientes a las parcelas de abedulares, ya 
inicialmente menos ricas en 13C. 
Figura 50. Evolución temporal de la composición isotópica (13C) a lo largo del proceso de 
incubación del material vegetal procedente de los distintos ecosistemas forestales estudiados 
(valores medios±DE, n=4).  
Descensos en el contenido en 13C durante la descomposición de diferentes sustratos 
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al aumento relativo de lignina a lo largo del proceso degradativo (Fernandez et al., 
2003; Preston et al., 2006). Así, de acuerdo con esto, el empobrecimiento en 13C 
encontrado, preferentemente en las primeras fases de la incubación de la hojarasca de 
los tres tipos de ecosistemas, podría ser atribuido a una preservación selectiva de 
lignina durante la degradación de las muestras vegetales (fitopolímero estructural 
típicamente empobrecido en 13C según Melillo et al., 1989) posiblemente acompañada 
de una descomposición preferente de sustancias relativamente enriquecidas en 13C más 
fácilmente degradables por la comunidad microbiana, tales como proteínas, lípidos, 
azúcares, almidón y otros carbohidratos y biomoléculas, incluidas en la fracción no-ADF 
descrita por Fernandez et al. (2003) y que tendría lugar durante el proceso degradativo 
en este tipo de sustratos (Quideau et al., 2000). 
Los resultados obtenidos mediante la monitorización isotópica (13C) de la 
biodegradación de las muestras vegetales estudiadas sugieren, al igual que los datos 
correspondientes al estudio de la cinética de mineralización del C, la existencia de dos 
etapas diferenciadas a lo largo del proceso degradativo: una primera fase más activa, 
con un claro descenso en 13C respecto a la composición inicial de los restos vegetales 
procedentes de los tres tipos de bosques y una segunda fase posterior ya menos activa, 
en la que los residuos presentan menores variaciones en el contenido de este isótopo 
del C y donde los valores de δ13C permanecieron en general prácticamente inalterados 
hasta el final del experimento de incubación. De esta forma, durante las primeras 
semanas del estudio respirométrico, caracterizadas por una relativamente alta 
actividad de mineralización del C, la mayoría del CO2 liberado por la hojarasca en 
descomposición pudo derivar de la degradación selectiva de grupos funcionales de 
mayor labilidad y más enriquecidos en 13C que el material de partida (usualmente 
asociados a sustancias de alta labilidad como indican Gleixer et al., 1993 o Fernandez et 
al., 2003), dejando como remanente residuos sólidos empobrecidos en este isótopo 
pesado del C. Así, se observaron durante esta primera etapa del proceso biodegradativo 
descensos destacables en 13C en la hojarasca de los tres tipos de ecosistemas 
estudiados, siendo los valores medios de δ13C de los residuos sólidos tras 5 semanas de 
incubación hasta un 0,32 ‰ (bosques de robles y castaños) y un 0,65 ‰ (bosques de 
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abedules) más bajos en comparación con los valores iniciales de la hojarasca recién 
recogida. Esto apunta, particularmente en las primeras fases de la incubación, a un 
posible fraccionamiento en 13C durante la descomposición de los residuos vegetales, 
que se refleja en correlaciones positivas (r=+0,671; P≤0,017) encontradas entre los 
cambios isotópicos en 13C (∆ δ13C = δ 13C T1 - δ 13C T0) y la cantidad de C mineralizado en 
etapas muy tempranas de la incubación (primeras 24 horas; Fig. 51), sugiriendo que la 
citada mineralización selectiva de sustancias lábiles enriquecidas en 13C tiene lugar 
principalmente durante las primeras horas del proceso degradativo al que fueron 
sometidos los distintos sustratos considerados en este estudio. Una vez que concluyó 
esta primera fase, comenzó la segunda etapa menos activa, caracterizada por una 
discriminación de 13C en general menos perceptible, en la que apenas se apreciaron 
cambios en la signatura isotópica de los residuos sólidos remanentes. 
Figura 51. Relación entre el C mineralizado y los cambios isotópicos (∆ δ13C = δ 13C T1 - δ 13C T0; 
T1=36 días, T0=0 días) que tienen lugar en las primeras fases de la incubación para la hojarasca 
procedente de los bosques de robles, castaños y abedules. 
Al comparar la dinámica isotópica del 13C a lo largo de la degradación de la hojarasca 
procedente de los distintos tipos de ecosistemas estudiados en función de la especie 
forestal, se observó que, a pesar de la existencia de un patrón de descomposición 
similar entre los tres tipos de sustratos vegetales, tal como se señaló anteriormente, sí 
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se pueden destacar ciertas diferencias de magnitud en la discriminación del 13C, 
fundamentalmente durante los primeros momentos de la incubación, entre la hojarasca 
procedente de los bosques de abedules en comparación con la de robles o castaños. Así, 
la discriminación isotópica en 13C durante las primeras semanas del proceso 
biodegradativo fue hasta dos veces más alta en la hojarasca procedente de los bosques 
de abedules que la presentada por el material vegetal correspondiente a los 
ecosistemas de robles y castaños, resultando estas diferencias estadísticamente 
significativas (ANOVA; P≤0,01). Al final de la incubación las diferencias en los 
contenidos medios en 13C entre los residuos vegetales de los tres tipos de ecosistemas 
continuaron siendo estadísticamente significativas (ANOVA; P≤0,001, ya que en ese 
momento la hojarasca procedente de los bosques de abedules alcanzó valores medios 
de δ13C un 1,4 ‰ más bajos que el sustrato inicial, mientras que estos descensos 
únicamente fueron de un 0,5 ‰ en robles y un 0,6 ‰ en castaños.  
Este particular comportamiento observado durante la biodegradación de la hojarasca 
procedente de los ecosistemas de abedules podría estar relacionado con la distinta 
calidad del sustrato, indicada por su mayor relación C/N, y con un mayor grado de 
discriminación isotópica por parte de los microorganismos involucrados en los 
procesos de descomposición. Aunque diversos autores han asociado un mayor valor de 
C/N con una menor calidad del sustrato en términos de biodegradabilidad (Swift et al., 
1979; Paustian et al., 1997; Lorenz et al., 2000; Seneviratne, 2000; Corbeels, 2001; 
Vesterdal et al., 2008; Strickland et al., 2009), los datos obtenidos en el presente estudio 
muestran que dicha asociación puede no ser aplicable a los procesos de mineralización 
que tienen lugar durante los primeros momentos de la incubación, tal como ya se 
apuntó anteriormente al destacar las altas tasas de descomposición registradas durante 
las primeras horas del proceso degradativo en aquellas hojarascas con mayor relación 
C/N, tales como las procedentes de los ecosistemas donde la especie dominante es B. 
alba. Más allá de la mayor o menor biodegradabilidad de los diferentes sustratos 
vegetales, los resultados del presente estudio ponen de manifiesto que el valor de la 
relación C/N parece relacionarse con un destacado consumo preferente de sustancias 
relativamente enriquecidas en 13C durante los primeros momentos del proceso 
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degradativo, lo que pudo generar los mayores cambios isotópicos observados durante 
la degradación del material vegetal de los bosques de abedules comparado con los de 
robles o castaños.  
De todo ello, se deduce que las diferencias más destacables relacionadas con el proceso 
de descomposición e incorporación al suelo de los restos vegetales procedentes de los 
tres tipos de bosques estudiados vinieron determinadas por su distinta naturaleza y las 
diferentes características bioquímicas de los mismos, que parece afectar no sólo a su 
cinética de descomposición sino también a la magnitud de la discriminación del 13C 
durante su degradación, de tal forma que la biodegradabilidad del material vegetal 
parece venir fundamentalmente determinada por la cantidad de C lábil presente en la 
hojarasca mientras que la extensión de la discriminación isotópica por el tipo de 
compuestos predominantes en esta fracción. Debido a la importancia de los compuestos 
lábiles en los procesos de mineralización, aquellos sustratos vegetales con una mayor 
proporción de los mismos fueron los que presentaron las mayores tasas de 
descomposición, como es el caso de la hojarasca procedente de los ecosistemas de 
castaños.  
Por otro lado, una mayor abundancia en la fracción lábil de compuestos relativamente 
enriquecidos en 13C parece dar lugar a una más alta discriminación de este isótopo 
fundamentalmente en las primeras fases de descomposición. Así, en el caso de los 
ecosistemas de abedules, la mayor pérdida de 13C durante la biodegradación podría 
venir justificada por altos contenidos en sustancias muy lábiles ligeramente más 
enriquecidas en 13C, a pesar de presentar una hojarasca, en su conjunto, relativamente 
más empobrecida en este isótopo. Esta hipótesis parece sustentarse en el hecho de que 
la materia orgánica del material vegetal procedente de los ecosistemas de abedules no 
sólo presentó una mayor velocidad de mineralización de la fracción orgánica lábil sino 
que además pudo experimentar mostró un consumo preferente de ciertos compuestos 
muy fácilmente degradables y enriquecidos en 13C, que serían rápidamente utilizados 
durante las primeras semanas del proceso degradativo dando lugar a una mayor 
liberación de 13C-CO2 y con ello a una más alta discriminación isotópica. En el caso de la 
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fracción orgánica más recalcitrante su contenido vino determinado en parte por el tipo 
de especie forestal, siendo éste menor en la hojarasca procedente de los bosques de 
castaños y aunque su influencia sobre la biodegradabilidad de la hojarasca no parece 
ser tan definitoria como la ejercida por la fracción más lábil, su concentración y 
accesibilidad sí son importantes en los procesos implicados en la incorporación y 
tiempos de permanencia del C en el suelo.  
De acuerdo con esto y teniendo en cuenta que las emisiones edáficas de CO2 proceden 
mayoritariamente de la descomposición de compuestos relativamente lábiles presentes 
en los sustratos vegetales (Tuomi et al., 2009) mientras que los más estables pasarán a 
formar parte del C edáfico con mayor probabilidad (Davidson y Janssens, 2006) dando 
lugar a los compuestos húmicos (Kanerva y Smolander, 2007; Prescott, 2010), se puede 
concluir que la mayor o menor bioestabilidad de la fracción lábil, con una notable 
influencia sobre la dinámica temporal de las transferencias de C que tienen lugar entre 
los distintos compartimentos de los ecosistemas forestales estudiados, tienen ciertos 
efectos no sólo sobre el ciclo del C edáfico sino también a una mayor escala sobre el 
ciclo del C global y por tanto debería de ser tenido en cuenta a la hora de evaluar la 
importancia de los bosques en las posibles estrategias de mitigación del cambio 
climático. 
4.1.3.3. Estudio estadístico de los efectos de la especie arbórea sobre los aportes
vegetales  
Con el objetivo de clarificar cuáles son los principales factores implicados en el proceso 
de descomposición de la hojarasca procedente de los tres tipos de ecosistemas 
forestales estudiados, se aplicó un ACP a una matriz de 12 x 8 compuesta por las 12 
parcelas estudiadas y 8 variables relacionadas con la composición química y con la 
mineralización potencial de los diferentes aportes vegetales. La distribución de las 
variables incluidas en el ACP aparecen representadas en la figura 52 junto con llos 
factores de carga sobre los componentes I, II y III. 
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Figura 52. Distribución de las variables (representadas por símbolos esféricos) en el espacio 
definido por los tres primeros componentes del ACP aplicado a los diferentes parámetros de 
mineralización de la hojarasca de ecosistemas de robles, castaños y abedules junto con la 
proyección de esas variables (líneas verticales) sobre el plano definido por los ejes I y II. En la 








I 39,9 39,9 
II 26,2 66,1 
III 14,0 80,1 








 Coeficiente de mineralización (Coefminh) 0,122 0,661 0,712 
C lábil (ς0) 0,147 0,900 0,208 
C total (Ch) -0,226 -0,168 -0,742 
N total (Nh) 0,891 0,233 -0,286 
Relación C/Nh -0,942 -0,252 -0,159 
Velocidad de mineralización de la fracción lábil del C 
(ĸ) -0,009 -0,690 -0,120 
Velocidad de mineralización de la fracción 
recalcitrante del C (η) -0,128 0,128 0,771 
δ13Choj 0,841 -0,338 0,310 
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Los tres primeros componentes obtenidos con la aplicación de dicho ACP explicaron 
más del 80 % de la varianza total, correspondiendo una explicación del 40, 26 y 14 % 
de la misma a los componentes I, II y III al primer, respectivamente. 
El componente I, que explicó cerca de la mitad de la varianza total, vino 
fundamentalmente determinado por variables relacionadas con la composición química 
e isotópica de los distintos tipos de hojarasca, contraponiéndose aquí la relación C/N al 
valor de δ13C y, por tanto, asociando una alta calidad del sustrato (más baja relación C/
N) con un elevado contenido en 13C. Casi la otra mitad de la varianza total explicada (40
%) se repartió entre los componentes II y III, relacionados con parámetros bioquímicos 
y de biodegradabilidad del sustrato, asociando una mayor tasa de mineralización del C, 
variable que repartió su peso entre estos dos componentes, con un mayor contenido en 
C lábil de los restos vegetales y con una más alta accesibilidad de los microorganismos 
descomponedores a su fracción orgánica más recalcitrante (η). Así, el componente II 
vino determinado por las características de la fracción orgánica más fácilmente 
degradable de los aportes vegetales estudiados, asociando en su parte positiva el 
contenido en C lábil con el coeficiente de mineralización, y contraponiéndolos a la 
velocidad de mineralización de dicha fracción orgánica lábil (ĸ), en su parte negativa. 
Por último, el componente III, relacionado fundamentalmente con la biodegradabilidad 
de los distintos tipos de aportes vegetales, asoció altos coeficientes de mineralización 
del C con una mayor labilidad de la fracción orgánica recalcitrante (η), 
contraponiéndolos al contenido en C total y sugiriendo que mayores concentraciones 
de C podrían estar asociadas a dificultades en la accesibilidad de la fracción más 
recalcitrante de la hojarasca por parte de los microorganismos. 
En la figura 53 aparece representada la distribución de las parcelas en el espacio 
tridimensional definido por estos tres componentes. En ella se observa que existió una 
separación entre las mismas fundamentalmente en función del tipo de especie forestal. 
En el caso de los ecosistemas de robles, todos ellos se situaron en el cuadrante 
determinado por los semi-ejes I (parte positiva) y II (parte negativa) debido a sus más 
altos valores en δ13C y a sus menores contenidos en C lábil, así como a la presentación 
de  tasas  de  descomposición  más  bajas  que  el  resto  de  parcelas.  Los ecosistemas de 

















castaños aparecieron, en cambio, claramente localizados en la parte positiva de los ejes 
II y III, separándose del resto de parcelas por sus mayores contenidos en C lábil y por 
exhibir una tasa de mineralización del C más alta, determinada esta última 
fundamentalmente por una mayor velocidad de descomposición de la fracción orgánica 
recalcitrante en comparación con los otros dos tipos de hojarascas estudiadas. Por otro 
lado, el mejor criterio para la separación de los ecosistemas de abedules fue establecido 
por el eje I, localizándose estas parcelas normalmente en la parte positiva del mismo 
por presentar, en general, una hojarasca con una relación C/N más alta y menores 
valores del δ13C, a excepción de uno de ellos que se separó de las demás 
fundamentalmente por sus menores contenidos en 13C atribuidos a un sotobosque 
ligeramente diferente al resto de abedulares. 
Figura 53. Distribución de las diferentes parcelas correspondientes a los tres  tipos de 
ecosistemas estudiados en el espacio tridimensional definido por los ejes I, II y III obtenidos del 
ACP. 
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4.1.4. BALANCE GLOBAL DEL CICLO DEL CARBONO EDÁFICO 
En este apartado, con el fin de obtener una visión lo más global posible del 
funcionamiento de los distintos ecosistemas gallegos de caducifolias, se consideraron 
conjuntamente los resultados de los distintos parámetros y procesos relacionados con 
el suelo y la hojarasca obtenidos tanto en los estudios de laboratorio como de campo. 
Para ello, se seleccionaron métodos estadísticos, tales como análisis de clasificación 
jerárquica o modelos de regresión múltiple, en los que los criterios de aplicación no 
implicaron restricciones en cuanto al número de variables a utilizar. 
En primer lugar, se aplicó un análisis de clasificación jerárquica sobre las 12 parcelas 
correspondientes a los tres tipos de ecosistemas en el que se incluyeron un total de 85 
variables entre las que se encontraban aquellas que describen las características 
generales del suelo, tales como las relacionadas con su composición granulométrica, el 
complejo de alteración o el complejo de cambio; las que definen el contenido y la 
composición de la materia orgánica, tanto del suelo como del material vegetal, 
incluyendo el valor de la relación C/N, las concentraciones en C y N y el contenido en 
13C; las variables relacionadas con la mineralización potencial de la materia orgánica, 
tales como los contenidos en C lábil y recalcitrante de suelos y hojarascas, así como sus 
velocidades y tasas de mineralización y finalmente los flujos edáficos de CO2 
determinados in situ junto con variables ambientales, como la altitud a la que está 
situada cada una de las parcelas, las temperaturas medias tanto del aire como del suelo 
y las precipitaciones previas a las determinaciones de CO2 liberado.  
Los dendrogramas de agrupación obtenidos (Fig. 54a y 54b) tras aplicar este tipo de 
análisis, tanto a la totalidad de los ecosistemas (n=12) como a los valores medios para 
cada tipo de ecosistema (n=4), separaron las parcelas de los distintos tipos de bosques 
estudiados ordenándolas en función de la especie forestal dominante. De esta forma, los 
ecosistemas forestales que más se diferenciaron del resto fueron los correspondientes a 
abedulares, distinguiéndose claramente dos grupos en los dos dendrogramas: uno 
formado por los bosques de abedules y otro por los de robles y castaños. En el primer 
dendrograma (Fig. 54a) obtenido  considerando  los  valores  correspondientes  a  todos 
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los ecosistemas estudiados (4 robledales + 4 castañares + 4 abedulares), además de 
cierta variabilidad entre las 12 parcelas estudiadas, se observó que los bosques de 
castaños se asemejaron más a los de robles que a los de abedules. Estos resultados se 
confirmaron en un nuevo análisis en el que se consideraron los valores medios para 
cada tipo de ecosistema, tal como puede verse en el segundo dendrograma de 
agrupación (Fig. 54b). En dicha figura, se observó que de nuevo los ecosistemas de 
abedules se separaron de los de robles y castaños, siendo los coeficientes de disimilitud, 
calculados como el cuadrado absoluto de la distancia Euclídea, entre las parcelas de 
bosques de abedules y las de castaños (182,7), y entre las de abedules y las de robles 
(139,9) mayores que los estimados entre las parcelas correspondientes a los bosques 
de robles y castaños (121,4). Parece por tanto confirmarse la existencia de mayores 
similitudes  entre  aquellos ecosistemas donde la especie forestal dominante es C. sativa 
o Q. robur que entre estos dos bosques y los abedulares.
a)  Coeficiente de disimilaridad reescalado 
        0  5  10  15  20  25 
        +---------+---------+---------+---------+---------+ 
 Ba  9    òûòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòø
 Ba      ò÷ ó
 Ba  11    òòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòûòòòø ó
 Ba  12    òòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòò÷   ó ó
 Cs  7    òòòòòòòòòòòûòòòø ùòòòòòòòòòòòòòòòòòòò÷
 Cs  8    òòòòòòòòòòò÷   ùòòòòòòòòòòòø ó
 Cs  5    òòòòòòòòòòòòòûò÷ ó ó
 Cs  6    òòòòòòòòòòòòò÷ ùò÷
 Qr  1    òòòòòòòûòòòòòø ó
 Qr  2    òòòòòòò÷ ùòòòòòòòòòø   ó
 Qr  4    òòòòòòòòòòòòò÷ ùòòò÷
 Qr  3    òòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòò÷ 
Figura 54a. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jerárquica a 
los datos relacionados con las características generales del suelo, con la composición de la 
material orgánica edáfica, con la mineralización potencial del C y la liberación de CO2 medida en 
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b)  Coeficiente de disimilaridad reescalado 
        0  5  10  15  20  25 
        +---------+---------+---------+---------+---------+ 
  Qr òûòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòø
 Cs  ò÷                                               ó
  Ba  òòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòòò÷ 
Figura 54b Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jerárquica a los 
datos relacionados con las características generales del suelo, con la composición de la material 
orgánica edáfica, con la mineralización potencial del C y la liberación de CO2 medida en campo 
considerando los valores medios, tanto de suelo como de hojarasca procedente de los 
ecosistemas de robles, castaño y abedules.  
Finalmente, con el propósito de encontrar el modelo que mejor defina la liberación 
edáfica de CO2, tanto potencial como estacional, se aplicaron diferentes modelos de 
regresión lineal múltiple utilizando como variables dependientes los diferentes índices 
de mineralización obtenidos mediante las experiencias respirométricas en el 
laboratorio y en el campo. Como variables independientes se consideraron, además de 
las anteriormente incluidas en los análisis multivariantes, aquellas relacionadas con las 
condiciones edafo-climáticas del periodo de estudio. A continuación se incluyen 
únicamente los modelos de regresión significativos que, con los más altos valores de 
tolerancia, explicaron los mayores porcentajes de varianza tanto para la mineralización 
potencial del C edáfico y de los restos vegetales procedentes de los distintos tipos de 
ecosistemas (en condiciones controladas de laboratorio) como para las variaciones 
estacionales de las emisiones edáficas del CO2 determinadas in situ (i.e., en condiciones 
de campo). 
En el caso de la mineralización potencial del C edáfico, cuando se consideró como 
variable dependiente el C total mineralizado durante la incubación (Tabla 24) los 
modelos que combinaron como variables predictoras la riqueza en C edáfico y el 
complejo de cambio del suelo mejoraron significativamente el modelo basado en el C 
del suelo como una única variable. De esta forma, el contenido en C total del suelo 
explicó, por sí solo, más del 50 % de la varianza, aumentando hasta más de un 75 % 
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se utilizó como variable dependiente la mineralización potencial expresada como 
porcentaje o coeficiente de mineralización, fue la velocidad de mineralización de la 
fracción más recalcitrante del C (h) la variable que explicó el mayor porcentaje de la 
varianza observada, superando, también en este caso, el 50 % de la varianza total. Este 
porcentaje aumentó hasta el 80 % cuando se incluyó el contenido en C lábil como 
segunda variable predictora.  
Tabla 24. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar la mineralización 
potencial del C edáfico del suelo de los ecosistemas de robles, castaños y abedules.  







C 0,509 0,744 0,005 1,000 









Significación del modelo de regresión: 0,001 







h 0,516 0,748 0,005 1,000 










Significación del modelo de regresión: 0,0003 
Estos resultados ponen de manifiesto que no sólo es la cantidad total de C del suelo la 
responsable de los flujos de C sino también su composición y labilidad. Así, en el modelo 
en el que se utilizó el coeficiente de mineralización como variable dependiente quedó 
patente que, en los suelos forestales gallegos donde el porcentaje de materia orgánica 
recalcitrante representa la mayor proporción de las reservas edáficas de C, además del 
contenido en C lábil, es la accesibilidad de la materia orgánica más recalcitrante la que 
dirige el proceso de mineralización del C edáfico.  
Al igual que para el estudio específico del suelo, al utilizar los valores correspondientes 
a la biodegradación de la hojarasca perteneciente a los tres tipos de ecosistemas 
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forestales estudiados se obtuvieron una serie de modelos de regresión lineal capaces de 
explicar un alto porcentaje de la varianza asociada a los diferentes procesos implicados 
en el ciclo del C. Cuando la variable dependiente utilizada fue el C total mineralizado 
durante la incubación (Tabla 25) se obtuvieron dos modelos estadísticamente 
significativos que explicaron altos porcentajes de varianza, uno de ellos utilizando 
únicamente el contenido en C lábil como variable independiente (75 % de la varianza 
explicada) y un segundo modelo en el que se consideró el C/N junto con el C lábil (76 
%), presentando ambas variables altos valores de tolerancia. Cuando la variable 
dependiente fue el coeficiente de mineralización del C de la hojarasca, también se 
obtuvieron dos modelos altamente explicativos, uno de ellos asociado de nuevo al 
contenido en C lábil, que explicó más del 73 % de la varianza, y un segundo modelo en 
el que las variables independientes utilizadas fueron el contenido en C lábil y la 
composición isotópica (13C), que explicaron aproximadamente el 75 % de la varianza. 
Estos modelos sugieren que el principal factor que regula la descomposición de la 
hojarasca y con ello su incorporación al suelo es la composición de los restos vegetales, 
la cual vino determinada por la especie forestal dominante propia de cada tipo de 
ecosistema.   
Tabla 25. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar la mineralización 
potencial del C del material vegetal procedente de los ecosistemas de robles, castaños y 
abedules.  







ς0 0,753 0,881 0,0002 1,000 










Significación del modelo de regresión: 0,001 







ς0 0,737 0,872 0,002 1,000 










Significación del modelo de regresión: 0,001 
Resultados y Discusión 
184  
Cuando las variables analizadas fueron las relacionadas con los flujos de CO2 en la 
interfase suelo-atmósfera determinadas in situ, de nuevo se utilizaron dos índices 
diferentes para expresar la cantidad de CO2 liberado. En los dos primeros modelos de 
regresión incluidos en la tabla 26a en los que se analizaron conjuntamente los valores 
correspondientes a las cuatro estaciones del año, se utilizó como variable dependiente 
los valores medios estacionales del CO2 medido durante el periodo 2006-2010 en las 12 
parcelas estudiadas, expresados como g de CO2 m-2 h-1. Como variable predictora se 
consideró la temperatura edáfica media estacional para el primer modelo, con un 49 % 
de la varianza total explicada, y la temperatura y el contenido en C total del suelo para 
el segundo, con un porcentaje de varianza explicada de más del 52 %, todas ellas con un 
alto grado de significación y tolerancia. Posteriormente se ensayaron modelos 
estudiando separadamente las diferentes estaciones del año, incluyéndose en la tabla 
26b únicamente aquellos que resultaron estadísticamente significativos. En este caso se 
consideró como variable dependiente el flujo edáfico de CO2 expresado como un 
porcentaje del C total del suelo y como variables predictoras diferentes condiciones 
edafo-climáticas medidas en cada una de las estaciones del año. Para uno de los 
modelos, correspondiente a los valores medios de CO2 obtenidos en primavera, la 
temperatura del suelo explicó por sí sola más del 40 % de la varianza total, mientras 
que en el otro modelo, en el que se consideraron los valores medios de CO2 medidos en 
otoño, la mejor fue la combinación de la temperatura y humedad del suelo (lluvia 
acumulada durante los 7 días previos a la medida de CO2) como variables predictoras, 
alcanzando con ella un porcentaje de varianza explicada próximo al 60 % y poniendo de 
manifiesto que, para que tenga lugar una activa mineralización de la materia orgánica, 
además de una temperatura adecuada, es necesario un determinado contenido en agua 
en el suelo. Todo ello sugiere que, en condiciones reales de campo, los procesos 
implicados en la mineralización del C están regulados, además de por las características 
de la materia orgánica del suelo, por las condiciones edafo-climáticas que modulan o 
limitan la magnitud de estos procesos en la naturaleza. 
Ciclo del carbono edáfico en bosques de frondosas autóctonas de Galicia 
185 
Tabla 26. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar los flujos edáficos 
estacionales de CO2 a la atmósfera correspondientes a los ecosistemas de robles, castaños y 
abedules. 
De los resultados expuestos se puede deducir que los suelos de los ecosistemas gallegos 
en los que la especie forestal dominante corresponde a una de las tres especies 
caducifolias autóctonas más abundantes en Galicia (Q. robur, C. sativa o B. alba) 
presentaron características comunes en lo que respecta a su capacidad de captura y 
almacenamiento de C, ya que, aunque existe una gran variabilidad en el contenido en 
materia orgánica entre los 12 ecosistemas estudiados, no se encontraron diferencias 
estadísticamente significativas en los perfiles de C edáfico en función del tipo de especie 
dominante, siendo la composición y la labilidad de la materia orgánica los factores que, 
junto con las condiciones edafo-climáticas, determinaron en mayor medida los procesos 
de mineralización e incorporación del C al suelo. Sin embargo, a pesar de la existencia 
de algunas características comunes, los suelos de estos ecosistemas sí presentaron 
ciertas disimilitudes en los flujos de C edáfico que podrían asociarse fundamentalmente 
a la especie forestal dominante. Así, las diferencias encontradas en la distribución de los 
a) 







Tª suelo estacional 0,493 0,710 <0,0001 1,000 
Significación del modelo de regresión: <0,0001 
Tª suelo estacional 







Significación del modelo de regresión: <0,0001 
b) 







Tª suelo primavera 0,408 0,679 0,015 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,015 







Tª suelo otoño 







Significación del modelo de regresión: 0,007 
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diversos grupos funcionales de la materia orgánica entre los suelos estudiados parecen 
estar asociadas a la distinta composición de los aportes vegetales característicos de 
cada tipo de ecosistema, tal como se puso de manifiesto al comparar los valores 
obtenidos para el suelo con los de su hojarasca correspondiente, destacando la mayor 
proporción de compuestos considerados de mayor labilidad en los ecosistemas de 
robles y castaños frente a los de abedules. No obstante, a pesar de la importancia que 
puede tener la composición de la materia orgánica en la conservación de las reservas de 
C edáfico, es sin duda su labilidad la que determinará en buena parte el ciclo del C en el 
suelo. Una característica común a la materia orgánica de todos los suelos forestales 
gallegos es el gran predominio de C recalcitrante frente al que puede ser considerado 
como lábil, que se cumple en el caso de los tres tipos de ecosistemas de caducifolias que 
están siendo considerados, de lo cual se deduce la importancia que la fracción orgánica 
de menor labilidad tiene sobre la capacidad del suelo para retener C bajo formas 
estables no sólo en las condiciones climáticas actuales sino ante un futuro escenario de 
calentamiento global. Asumiento estos resultados y en concordancia con los valores 
obtenidos al determinar el Q10 de la materia orgánica de los suelos de los diferentes 
ecosistemas, tanto en el campo como en el laboratorio, se puede deducir que los suelos 
de los ecosistemas de robledales, que mostraron las menores velocidades de 
mineralización de la fracción recalcitrante serán aquellos que presenten una mayor 
resiliencia frente a los posibles cambios térmicos, seguidos por los de los ecosistemas 
de castaños con una velocidad de mineralización de esta fracción ligeramente superior 
y finalmente por los de los abedules en los que tanto la materia orgánica lábil como la 
recalcitrante exhibieron velocidades de mineralización significativamente más altas que 
en los otros dos tipos de ecosistemas, señalando su materia orgánica edáfica como más 
vulnerable ante posibles cambios en las condiciones edafo-climáticas. 
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4.2. COMPARACIÓN ENTRE EL CICLO DEL CARBONO EDÁFICO EN ECOSISTEMAS DE 
FRONDOSAS Y ECOSISTEMAS DE CONÍFERAS 
Con el fin de comparar el ciclo del C edáfico entre bosques de frondosas y bosques de 
perennifolias, se seleccionaron tres nuevos ecosistemas de P. radiata D. Don y tres de P. 
pinaster Ait. en los cuales también se llevaron a cabo determinaciones de la 
mineralización potencial del C así como un seguimiento del desprendimiento de CO2 
edáfico durante dos años. 
Los ecosistemas de coníferas seleccionados para esta comparación pertenecen a 
repoblaciones forestales realizadas en los años 1992 y 1991 y aparecen descritos en un 
estudio previo que constituyó una Tesina de licenciatura (Carrasco, 2008). La primera 
de las repoblaciones, formada por pies de P. radiata y localizada en la provincia de 
Lugo, se realizó sobre un antiguo pastizal y la segunda sobre un suelo de monte 
anteriormente plantado con P. pinaster, situada en Ourense. Desarrollados sobre 
esquistos los primeros, y sobre roca granítica los segundos, los dos tipos de 
plantaciones se asientan sobre suelos del tipo Cambisol dístrico (F.A.O., 2006), de color 
pardo oscuro, ácidos en el caso de los correspondientes a las plantaciones de P. radiata 
y muy ácidos en las de P. pinaster, ambos con un importante contenido en materia 
orgánica y una baja disponibilidad de nutrientes. 
Así, por tanto, la comparación se realizó considerando un total de cinco de ecosistemas 
forestales, tres de ellos correspondientes a caducifolias autóctonas, y cuyos resultados 
constituyen la primera parte de esta memoria, y dos de ellos correspondientes a 
perennifolias ampliamente utilizadas en las repoblaciones forestales gallegas. Los datos 
relativos a los suelos de los bosques de perennifolias aparecen reflejados en las tablas 
27, 28, 29, 30, 31 y 32 donde se incluyeron las características edáficas generales, la 
composición de su materia orgánica, la dinámica de mineralización del C tanto del suelo 
como de la hojarasca y los valores de los flujos estacionales de CO2 edáfico durante dos 
años que duró su monitorización. 
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Tabla 30. Tiempos de semi-vida y tasas de renovación de la fracción lábil (L) y recalcitrante (R) 
de la materia orgánica edáfica (a) y la hojarasca (b) de las plantaciones de P. radiata y P. pinaster 
calculados de acuerdo con Patricio et al. (2012) como tiempo de semi-vida = 0,696/k y 0,693/ĸ y 
tasa de renovación = 1/k y 1/ĸ para la fracción lábil del suelo y la hojarasca, respectivamente, y tiempo 
de semi-vida =0,696/h y 0,693/η y tasa de renovación = 1/h y1/η para el suelo y la hojarasca de la 
fracción recalcitrante . 
SUELO 














Pr1 0,15 0,22 118,46 170,94 
Pr2 0,17 0,24 79,66 114,94 
Pr3 0,26 0,37 86,19 124,38 
media±DE 0,19±0,06 0,28±0,08 94,77±20,77 136,75±29,98 
P. pinaster
Pp1 0,08 0,12 92,77 133,87 
Pp2 0,10 0,15 197,44 284,90 
Pp3 0,12 0,18 120,31 173,61 









0,27±0,08 0,39±0,12 89,60±20,81 129,30±30,02 
HOJARASCA 
P. radiata
Pr1 0,66 0,95 97,30 140,41 
Pr2 0,46 0,67 79,69 114,99 
Pr3 0,62 0,90 102,40 147,76 
media±DE 0,58±0,11 0,84±0,11 93,13±11,92 134,39±17,20 
P. pinaster
Pp1 0,96 1,39 109,91 158,59 
Pp2 0,96 1,39 104,62 150,97 
Pp3 1,44 2,08 119,13 171,91 









0,99±0,20 1,43±0,29 66,17±13,11 95,32±19,02 
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Tabla 31. Registros edáficos (media±DE, n=24 medidas puntuales/parcela/estación) 
correspondientes a las determinaciones realizadas in situ durante las sucesivas estaciones del 
año comprendidas entre la primavera de 2008 y el invierno de 2009 en los ecosistemas de P. 
radiata y P. pinaster en el intervalo 2008-2009: a) emisiones edáficas de CO2, b) temperatura 
edáfica. 
a) 
Emisiones edáficas de CO2 (g CO2 m-2h-1) ESPECIE 
FORESTAL PARCELA PRIMAVERA VERANO OTOÑO INVIERNO MEDIA ANUAL 
Pr1 0,97±0,01 1,10±0,12 0,72±0,32 0,43±0,00 0,86±0,28 
Pr2 0,99±0,09 0,89±0,06 0,69±0,18 0,51±0,00 0,81±0,20 P. radiata 
Pr3 1,01±0,00 1,15±0,12 0,67±1,00 0,40±0,00 0,87±0,30 
media±DE 0,99±0,05 1,05±0,15 0,69±0,17 0,45±0,06 0,84±0,25 
Pp1 1,44±0,04 0,55±0,20 1,01±0,07 1,20±0,0 1,03±0,38 
Pp2 1,32±0,12 0,62±0,16 1,00±0,01 1,01±0,0 0,99±0,30 P. pinaster 
Pp3 1,26±0,18 0,61±0,21 1,02±0,05 0,95±0,0 0,96±0,29 




  n=6 
1,16±0,21 0,82±0,28 0,85±0,20 0,75±0,40 0,92±0,29 
Caducifolias 
 media±DE 
  n=12 
1,63±0,54 1,67±0,47 1,09±0,54 0,74±0,20 1,37±0,59 
b) 
Tº de suelo (º C) a los 10 cm de profundidad ESPECIE 
FORESTAL PARCELA PRIMAVERA VERANO OTOÑO INVIERNO MEDIA ANUAL 
Pr1 12,8±0,5 15,7±0,8 10,8±1,5 7,1±0,0 12,2±3,1 
Pr2 12,8±0,3 15,9±0,9 10,6±1,7 7,4±0,0 12,3±3,2 P. radiata 
Pr3 13,1±0,6 16,5±0,5 10,8±1,6 7,0±0,0 12,5±3,5 
media±DE 12,9±0,4 16,0±0,6 10,7±1,2 7,2±0,2 12,4±3,1 
Pp1 16,3±0,8 18,0±1,1 11,6±2,4 9,6±0,0 14,5±3,7 
Pp2 15,7±0,6 17,0±1,6 11,2±2,6 8,5±0,0 13,8±3,6 P. pinaster 
Pp3 15,6±0,5 17,0±1,2 11,3±2,6 8,8±0,0 13,8±3,5 




  n=6 
14,4±1,6 16,7±1,1 11,1±1,6 8,1±1,1 13,2±3,3 
Caducifolias 
 media±DE 
  n=12 
12,7±1,7 15,6±1,5 11,3±2,6 7,6±1,1 12,5±3,2 
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Tabla 32. Datos pluviométricos relacionados con la humedad edáfica, estimada como la 
cantidad de lluvia caída acumulada durante los siete días anteriores a la medida de CO2. 
4.2.1. RESERVAS DE CARBONO EN EL MEDIO EDÁFICO 
Tras la aplicación de diversos análisis de varianza (ANOVA), considerando como un 
grupo todos los ecosistemas de caducifolias estudiados en la primera parte de esta 
investigación (12 parcelas: 4 robledales, 4 castañares y 4 abedulares) y como otro 
grupo, el formado por las plantaciones de perennifolias (6 parcelas: 3 constituidas por 
P. radiata y 3 por P. pinaster), a pesar de la variabilidad existente dentro de cada uno de 
los grupos (caducifolias o perennifolias) asociada al tipo de especie, se pusieron de 
manifiesto diferencias significativas entre los bosques de frondosas y coníferas en 
función de determinadas características generales del suelo, de la composición de su 
materia orgánica y de la dinámica de mineralización del C edáfico. Entre las más 
destacables se encuentran los contenidos medios en algunos cationes del complejo de 
cambio del suelo, como fueron el Mg2+ y el K+, significativamente menores (ANOVA; 
P≤0,01) en los suelos bajo bosques de coníferas (0,16 y 0,20 cmol kg-1ss para Mg2+ y K+, 
respectivamente) comparados con los de frondosas (0,58 cmol de Mg2+ y 0,40 cmol de 
K+ kg-1ss), o los contenidos medios en Na+, significativamente más altos (ANOVA; 
Humedad del suelo (mm) 
[Lluvia registrada 7 días anteriores a la medida de CO2] ESPECIE 
FORESTAL PARCELA 
PRIMAVERA VERANO OTOÑO INVIERNO MEDIA ANUAL 
Pr1 21,3±8,3 5,3±7,1 0,5±0,6 37,0±0,0 13,0±14,6 
Pr2 21,3±8,3 5,3±7,1 0,5±0,6 37,0±0,0 13,0±14,6P. radiata 
Pr3 21,3±8,3 5,3±7,1 0,5±0,6 37,0±0,0 13,0±14,6
media±DE 21,3±6,5 5,3±5,5 0,5±0,5 37,0±0,0 13,0±13,8 
Pp1 20,5±17,3 3,5±4,9 14,9±12,9 0,0±0,0 11,1±12,5 
Pp2 20,5±17,3 3,5±4,9 14,9±12,9 0,0±0,0 11,1±12,5P. pinaster 
Pp3 20,5±17,3 3,5±4,9 14,9±12,9 0,0±0,0 11,1±12,5




  n=6 
4,4±4,6 20,9±10,1 7,7±10,1 18,5±20,3 12,0±12,7 
Caducifolias 
 media±DE 
  n=12 
4,4±4,7 18,5±14,0 18,1±20,2 13,4±19,6 13,5±16,0 
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P≤0,001) en los suelos correspondientes a las plantaciones de coníferas, con valores 
medios de 0,84 cmol frente a los 0,30 cmol kg-1ss de los suelos bajo bosques de 
caducifolias.  
Las concentraciones de C fueron, en general, muy similares tanto entre los suelos bajo 
los dos tipos de ecosistemas (valores medios para los primeros 15 cm de suelo de 63 y 
67 g C kg-1ss para bosques de perennifolias y caducifolias, respectivamente) como entre 
los dos tipos de hojarasca (valores medios de 496 y 491 g C kg-1hs en los aportes 
procedentes de bosques de perennifolias y caducifolias, respectivamente; Tabla 29a). 
Sin embargo, el contenido en N de los suelos y del material vegetal procedente de las 
plantaciones de coníferas fue significativamente menor que el encontrado en los 
bosques de frondosas (ANOVA; P≤0,005), con valores medios para los primeros de 3 y 9 
g de N para el suelo y la hojarasca, frente a los 5 y 15 g de N para los suelos y el material 
vegetal procedente de los ecosistemas de caducifolias (Tabla 29b), diferencias 
consideradas habituales (Pastor et al. 1984; Berg y McMclaugherty, 2008) cuando se 
comparan estos dos grandes grupos botánicos con distintas estrategias adaptativas a 
los cambios estacionales. Como consecuencia de las similares concentraciones de C 
frente a los diferentes contenidos en N, la relación C/N exhibió valores muy distintos en 
función del tipo de ecosistema considerado (Tabla 29a). De tal forma que, los suelos 
bajo las plantaciones de coníferas presentaron una relación C/N mayor, sugiriendo una 
materia orgánica menos humificada que la de los suelos bajo bosques de frondosas. Así, 
el valor medio de C/N de los suelos bajo pinares fue de 21, significativamente más alto 
que el valor medio de 14 presentado por los suelos bajo frondosas (ANOVA; P≤0,0001). 
En el caso del material vegetal dicha relación C/N estuvo en concordancia con lo 
encontrado para el suelo, de tal forma que la hojarasca procedente de los bosques de 
coníferas alcanzó un valor medios de 59 (Tabla 29b), significativamente mayor que el 
promedio de 33 presentado por el material vegetal correspondiente a los ecosistemas 
de frondosas (ANOVA; P≤0,0001), lo que apunta a una menor calidad para la hojarasca 
de coníferas comparada con la de caducifolias. 
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4.2.2. COMPOSICIÓN DE LA MATERIA ORGÁNICA
Los análisis de resonancia magnética nuclear en estado sólido (13C-CP/MAS-NMR) 
aplicados a los suelos y hojarascas pertenecientes a las plantaciones de perennifolias 
(Fig. 55) mostraron, en el caso de los suelos, una materia orgánica con un amplio 
predominio de átomos de C doblemente unidos a oxígeno y a otros átomos de C 
pertenecientes a estructuras tales como grupos funcionales correspondientes al C 
aromático, fenólico y carbonílico (Tabla 28a), superando la suma de estos tres grupos el 
52 % de la totalidad del espectro en valor medio y similares a los resultados ya 
obtenidos para suelos de ecosistemas forestales de la misma región (Fernández et al., 
2012a,b). En el caso del material vegetal el grupo funcional correspondiente a los C O-
alquílicos fue el más abundante (Tabla 28b), representando por sí solo en promedio un 
28 % de la totalidad del espectro. Así, a pesar de que se observaron diferencias en la 
composición de la materia orgánica de suelos y hojarascas en función de la especie, 
tanto en el caso de los bosques con especies caducifolias como en las plantaciones de 
coníferas, si comparamos los resultados medios de la composición de la materia 
orgánica edáfica o del material vegetal procedentes de ambos tipos de ecosistemas, se 
deduce que, aunque se observaron grandes similitudes entre ellos, se pueden señalar 
algunas diferencias, sobre todo en lo relacionado con la distinta proporción de 
determinados grupos funcionales, que fueron más acusadas en la hojarasca que en el 
suelo. De esta forma, en la materia orgánica de los suelos bajo frondosas los porcentajes 
medios de los grupos constituidos por C aromático, fenólico y acetálico fueron 
significativamente mayores que los de coníferas (test χ2, P≤0,001), representando la 
suma media de estos compuestos más de un 52 % de la totalidad del espectro en 
ecosistemas de caducifolias frente al 45 % en los suelos correspondientes a ecosistemas 
de coníferas, mientras que en estos últimos suelos, los compuestos con C alifático, 
carbonílico, N-alquílico y O-alquílics fueron más abundantes (test χ2, P≤0,001), llegando 
a superar el 55 % de la totalidad del espectro frente al 48 % en los suelos bajo 
caducifolias. En el caso de la hojarasca procedente de las plantaciones de los dos tipos 
de pino ésta presentó una menor proporción C alifático y O-alquílico (test χ2, P≤0,02) 
que la encontrada para los distintos tipos de bosques de caducifolias, con porcentajes 











respecto a la totalidad del espectro del 44 % frente al 54 % en caducifolias, mientras 
que los grupos de C N-alquílico, acetálico, aromático, fenólico y carbonílico fueron 
significativamente más abundantes (test χ2, P≤0,001) en el material vegetal 
perteneciente a los bosques de perennifolias al compararlos con caducifolias, sumando 




Figura 55. Espectros obtenidos tras los análisis de 13C-CP/MAS-RMN de las muestras de suelo 
(a) y hojarasca (b) de los bosques de coníferas estudiados. 
Por tanto, las mayores diferencias encontradas en cuanto a la composición química de 
la materia orgánica de los suelos bajo bosques de perennifolias y caducifolias fueron las 
relacionadas con la distinta proporción entre los compuestos considerados como lábiles 
o recalcitrantes, ya que en el caso de las especies caducifolias la suma de los dos grupos
considerados como más recalcitrantes (aromáticos y fenólicos) alcanzó el 40 % de la 
totalidad del espectro frente al 34 % en los suelos de coníferas, diferencias que fueron 
estadísticamente significativas (test χ2, P≤0,001). Al comparar los valores medios del 
porcentaje de aromaticidad de la materia orgánica de los suelos correspondientes a 
bosques de coníferas (42 %) y de caducifolias (47 %) se observó que presentaron entre 
ellos diferencias estadísticamente significativas (test χ2, P≤0,001) y que fueron de 
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magnitudes semejantes a las encontradas por algunos autores en suelos forestales de 
otras regiones geográficas (Kavdir et al., 2005; González-Pérez et al., 2007). Así, al 
considerar este porcentaje como un índice de humificación, tal como sugieren algunos 
autores (Dai et al., 2001; Kavdir et al., 2005), se puso de manifiesto que la materia 
orgánica edáfica bajo caducifolias presentó un más alto grado de humificación, hecho 
que concuerda con su menor relación C/N (C/N=14), que la correspondiente a los 
suelos bajo plantaciones de perennifolias, con un C/N mucho más alto (C/N=21), 
concordante con el más bajo nivel de humificación de su materia orgánica. En cuanto al 
grado de hidrofobicidad, representado por el índice de polaridad, no se observaron 
diferencias significativas entre los valores medios estimados tanto para suelos como 
para hojarascas entre ecosistemas de frondosas y coníferas.  
Respecto a la composición isotópica (relación 13C/12C), al igual que lo que ocurría con 
caducifolias, tanto la materia orgánica de la capa de los 15 cm superiores del suelo como 
de la hojarasca de ambos bosques de coníferas (Tabla 29) presentó valores de 
abundancia natural en 13C dentro del rango propio de los ecosistemas con vegetación C3 
(O`Leary 1995; Fernandez et al. 2005; Cabaneiro et al. 2009). Al determinar el contenido 
en 13C de la hojarasca se encontró que la correspondiente a cada especie mostró una 
signatura isotópica característica, que en valores medios alcanzó -29,4 ‰ en el caso de 
P. radiata y -27,9 ‰ en P. pinaster (P≤0,001). Estas diferencias desaparecieron 
prácticamente al comparar los suelos de ambos tipos de pinares, que presentaron 
valores de -26,6 o -26,8 ‰ para los suelos de plantaciones con P. radiata o P. pinaster 
como especie forestal dominante. Cuando se compararon los datos de δ13C tanto del 
material vegetal como del suelo de los bosques de coníferas con los de frondosas se 
observó una abundancia en 13C muy similar, con valores medios de -28,7 y -28,8 ‰ para 
la hojarasca de perennifolias y caducifolias, respectivamente, y un idéntico contenido 
medio en 13C de -26,7 ‰ para la capa correspondiente a los 15 cm superiores del suelo 
desarrollado bajo cada uno de estos dos grupos botánicos (Tabla 29). 
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4.2.3. DINÁMICA DE MINERALIZACIÓN DE LA MATERIA ORGÁNICA 
4.2.3.1. Mineralización potencial del carbono del suelo 
Con el fin de comparar la dinámica de mineralización de la materia orgánica de los 
distintos tipos de ecosistemas estudiados, los valores medios de mineralización del C 
obtenidos mediante la incubación en condiciones controladas de los suelos 
pertenecientes a las dos plantaciones de coníferas se representaron junto a los 
cuantificados para los suelos de los tres tipos de ecosistemas de frondosas descritos en 
la primera parte de esta memoria (Fig. 56).  
Figura 56. Valores medios acumulados del coeficiente de mineralización del C correspondientes 
a la capa superior (0-15 cm) de los suelos procedentes de los ecosistemas de coníferas (n=3) y 
frondosas (n=4). 
En este caso, únicamente se utilizó como índice de actividad de la materia orgánica el 
coeficiente de mineralización, dado que es el que permite una más adecuada 
comparación entre suelos con distinto contenido en C. Por tanto, en la figura 56 aparece 
representado el coeficiente de mineralización promedio para cada tipo de ecosistema 
(i.e., los correspondientes a los bosques de Q. robur, C. sativa y B. alba junto a los de P. 
radiata y P. pinaster). En dicha figura se observa que, en general, la actividad 
mineralizadora ordenó los distintos ecosistemas en función de la relación C/N de sus 
suelos, siendo la materia orgánica más activa la correspondiente a los suelos bajo 
bosques de castaños, mientras que los valores más bajos de este índice de 
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mineralización fueron los presentados por los suelos correspondientes a las 
plantaciones de pino marítimo, que se diferenciaron significativamente del resto de los 
ecosistemas estudiados (ANOVA; P≤0,03), presentando el coeficiente de mineralización 
al final de la incubación y el C/N una correlación negativa estadísticamente significativa 
(r=-0,627; P≤0,005; Fig. 57).  
Figura 57. Correlación entre el coeficiente de mineralización del C y la relación C/N de los 
suelos de los ecosistemas de coníferas y frondosas estudiados.  
Al considerar en su conjunto los ecosistemas de perennifolias frente a los de 
caducifolias y comparar sus coeficientes de mineralización (Tabla 29), se encontró que 
el valor medio correspondiente a los suelos bajo pinares fue significativamente inferior 
(ANOVA; P≤0,002) al exhibido por el colectivo de suelos bajo caducifolias (con tasas 
medias de mineralización del C de 2,4 % y 3,1 % para los suelos bajo coníferas y 
frondosas, respectivamente), sugiriendo por tanto una mayor actividad y una más 
rápida renovación de la materia orgánica de los suelos pertenecientes a los bosques de 
frondosas.  
Otros autores que también encontraron tasas de mineralización del C más altas en los 
suelos bajo bosques de caducifolias al compararlos con los de coníferas lo atribuyeron, 
además de a una menor biodegradabilidad de las raíces finas del horizonte orgánico 
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menores concentraciones en N que presenta la hojarasca de perennifolias, esto es, 
la relación C/N o calidad del materia vegetal (Pastor et al., 1987; Rey y Jarvis, 2006). 
Esta hojarasca que se va incorporando al horizonte mineral del suelo, más 
difícilmente degradable o de más baja calidad en los bosques de coníferas que en los 
de frondosas, tal como ya apuntaron otros autores (Côte et al., 2000), podría ser una 
de las causas de la menor actividad mineralizadora encontrada en los suelos 
bajo este tipo de formaciones forestales. Así, en el presente estudio, aunque la 
cantidad de materia orgánica es similar en los suelos bajo ambos tipos de 
formaciones arbóreas, la distinta relación C/N encontrada tanto en la hojarasca como 
en los suelos pudo condicionar las diferentes tasas de mineralización observadas. Por 
tanto, aquellos ecosistemas con una hojarasca de mejor calidad (como es el caso de los 
ecosistemas de caducifolias), es decir con una relación C/N más baja, presentaron 
también una materia orgánica edáfica con una relación C/N menor y como 
consecuencia con mayores tasas de mineralización.  
En concordancia con la menor tasa de mineralización media encontrada para la 
materia orgánica de los suelos de bosques de especies perennifolias, se observaron 
diferencias significativas (ANOVA; P≤0,02) en la concentración de C lábil entre 
coníferas (con promedio de 0,31 g C kg-1ss) y frondosas (con una media de 0,57 g C 
kg-1ss), poniéndose de manifiesto su clara relación con la tasa de mineralización 
potencial del C mediante la correlación positiva estadísticamente significativa hallada 
entre ambos parámetros (r=+0,827; P≤0,04), los cuales coinciden con los señalados 
por otros autores para ecosistemas similares (Fernández et al., 2006a,2012b; 
Cabaneiro et al., 2008). Por el contrario, la velocidad de mineralización de esta fracción 
fue significativamente más alta en los suelos bajo bosques de coníferas al compararla 
con los de caducifolias (ANOVA; P≤0,002), con valores medios de 0,18 frente a 0,09 d-1, 
respectivamente, destacando de nuevo los suelos correspondientes a las plantaciones 
de P. pinaster por presentar velocidades de mineralización de la materia orgánica lábil 
significativamente más altas que las del resto de los suelos forestales estudiados 
(ANOVA; P≤0,001).  
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Se encontraron también correlaciones negativas estadísticamente significativas entre el 
contenido en C lábil y el C/N tanto del material vegetal (r=-0,842; P≤0,04) como del 
suelo (r=-0,902; P≤0,01), lo que pone de manifiesto la estrecha relación entre la 
composición de los restos vegetales y la labilidad de la materia orgánica edáfica.  
Por otra parte, al analizar el comportamiento del C lábil en función de las distintas 
características del suelo se encontró que la velocidad de mineralización de esta fracción 
orgánica estuvo negativamente correlacionada con el contenido en Al2O3 (r=-0,664; 
P≤0,03), cuyo valor medio fue significativamente menor en los suelos bajo pino 
marítimo que en el resto de suelos (ANOVA; P≤0,04). Todo esto pone nuevamente de 
manifiesto la influencia que la presencia de formas amorfas de Al en el suelo tiene sobre 
la biodegradabilidad de los compuestos carbonados más lábiles y su interconexión con 
el pH edáfico, corroborando, una vez más, los resultados encontrados en el estudio de la 
dinámica de mineralización del C de los suelos bajo ecosistemas de frondosas. 
La fracción más recalcitrante de la materia orgánica, siempre mucho más abundante en 
este tipo de suelos, mostró contenidos muy similares en las dos categorías de bosques 
estudiadas, (Tabla 29) con valores medios de 63 y 67 g C en los suelos bajo coníferas y 
frondosas, respectivamente. Por otra parte, la degradabilidad de esta fracción presentó 
para ambos ecosistemas velocidades medias relativamente cercanas (2,2 x 10-4 d-1 en 
los suelos bajo pinos y 2,7 x 10-4 d-1 en los de caducifolias) aunque, de nuevo, se observó 
un comportamiento diferente entre las dos especies de coníferas. Así, y al igual que lo 
observado con la fracción orgánica más lábil, la materia orgánica de los suelos bajo las 
plantaciones de P. radiata presentó una velocidad de mineralización de la fracción más 
recalcitrante muy similar a la encontrada para los ecosistemas de caducifolias, mientras 
que las parcelas donde la especie dominante es P. pinaster fueron las que exhibieron 
velocidades de mineralización de la fracción recalcitrante significativamente inferiores 
a las alcanzadas por los suelos bajo bosques de castaños y abedules (ANOVA; P≤0,02) y 
más próximas a las de los suelos bajo robledales. Así, la velocidad de mineralización de 
esta fracción fue la que determinó que el coeficiente de mineralización fuese menor en 
los bosques de coníferas, existiendo una correlación positiva entre la labilidad de esta 
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fracción del C y la tasa de mineralización tanto al considerar la totalidad de los 
ecosistemas (r=+0,846; P≤0,0001; Fig. 58) como en el caso de los suelos bajo coníferas 
(r=+0,939; P≤0,006) o caducifolias (r=+0,748; P≤0,005) por separado, que demuestra la 
importancia que tiene la bio-accesibilidad de la fracción más estable de la materia 
orgánica y su influencia sobre la capacidad potencial de mineralización del C edáfico, 
fundamentalmente en los suelos donde esta es la fracción. El dispar comportamiento de 
los suelos bajo ambas especies de coníferas respecto a la labilidad de su materia 
orgánica podría estar asociado no sólo a las diferencias entre los dos tipos de pinos, 
sino también a que en Galicia el P. radiata, especie de más reciente implantación, se 
cultiva de forma habitual en terrenos tradicionalmente utilizados para usos agrícolas, 
mientras que la segunda de ellas, P. pinaster, mucho más frugal, suele ocupar zonas de 
montaña, en general, menos fértiles. 
Figura 58. Correlación entre el coeficiente de mineralización del C y la velocidad instantánea de 
mineralización de la fracción orgánica recalcitrante de los suelos de los ecosistemas de coníferas 
y frondosas estudiados.  
Con el fin de obtener un posible modelo que defina el comportamiento de la 
mineralización potencial del C edáfico en los ecosistemas de perennifolias, al igual que 
se procedió en los bosques de frondosas se aplicaron modelos de regresión lineal 
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obtenidos en las experiencias respirométricas llevadas a cabo en el laboratorio y como 
variables independientes las relacionadas con las características generales del suelo, las 
que definen la materia orgánica edáfica y los parámetros asociados a la dinámica de 
mineralización del C, mostrándose a continuación  los modelos que resultaron 
estadísticamente significativos y que permitieron explicar, con mayores valores de 
tolerancia, los más altos porcentajes de varianza (Tabla 33).  
Cuando se consideró como variable dependiente la cantidad total de C mineralizado 
durante el periodo de incubación, el modelo que mayor porcentaje de varianza explicó 
fue el que consideró como variable independiente el contenido en C lábil del suelo que, 
con un alto grado de significación, explicó más del 70 % de la varianza total. Al utilizar 
como variable dependiente la mineralización potencial de la materia orgánica 
expresada como coeficiente de mineralización, fue la velocidad de mineralización de la 
fracción más recalcitrante del C (h) la que explicó el mayor porcentaje de la varianza 
observada (>80 %), alcanzando casi el 100 % de la varianza total cuando se incluyó el 
contenido en C lábil como segunda variable predictora.  
Tabla 33. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar la mineralización 
potencial del C edáfico de los ecosistemas de pinos.  







C0 0,735 0,888 0,018 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,018 







h 0,852 0,939 0,006 1,000 










Significación del modelo de regresión: 0,0002 
A diferencia de lo que ocurría para los bosques de caducifolias, estos resultados 
sugieren que en los suelos bajo las plantaciones de pinos, más que el contenido total en 
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C, es la accesibilidad biológica de su materia orgánica la principal responsable de los 
flujos de C edáfico. 
En resumen, los suelos bajo bosques de perennifolias parecen exhibir una más alta 
capacidad potencial de retención de C que los suelos desarrollados bajo especies 
caducifolias asociada a los bajos contenidos en C lábil y sobre todo a la alta resistencia a 
la biodegradación de la fracción más recalcitrante de la materia orgánica, 
fundamentalmente en los suelos bajo pino marítimo donde la velocidad de 
mineralización de esta fracción fue la más baja al compararla con la misma fracción 
orgánica del resto de los suelos. Dentro de los ecosistemas de frondosas hay que 
destacar la alta capacidad de retención de C que presentan los suelos bajo robledales, 
relacionada fundamentalmente con la mayor estabilidad de su materia orgánica edáfica, 
tanto de la fracción lábil como de la más recalcitrante, ya que ambas presentaron 
menores velocidades de mineralización, excepto en el caso de los suelos bajo pino 
marítimo, que las estimadas para las mismas fracciones orgánicas en los suelos bajo 
castaños, abedules o el pino insigne.  
4.2.3.2. Biodegradabilidad y tiempo de semi-vida de los aportes vegetales 
Para estudiar la biodegradabilidad del material vegetal procedente de las plantaciones 
de pino seleccionadas y comparar de manera global su comportamiento con el de los 
aportes correspondientes a los ecosistemas de especies caducifolias, al igual que se 
procedió con los bosques estudiados en la primera parte de esta investigación, se 
llevaron a cabo en el laboratorio incubaciones de un año de duración bajo condiciones 
controladas de temperatura y humedad de la hojarasca correspondiente a las 
plantaciones de P. radiata y P. pinaster.  
Al comparar la dinámica de mineralización del C de la hojarasca procedente de los 
ecosistemas de frondosas y perennifolias se observó la existencia de un patrón de 
descomposición similar entre ellas, tal como ocurría al comparar la mineralización de 
sus correspondientes suelos. Así, los menores coeficientes de mineralización se dieron 
en la hojarasca procedente de los bosques de coníferas, con tasas medias de 














































descomposición del 15 %, significativamente inferiores (ANOVA; P≤0,0001) a las 
encontradas en la hojarasca procedente de frondosas (con un promedio del 27 %), 
ordenándose, en general, en función de la relación C/N y presentando ambas variables 
una correlación negativa estadísticamente significativa (r=-0,764; P≤0,0001).  
Tal como se observa en la figura 59, la descomposición del material vegetal procedente 
de los ecosistemas de castaños fue la más activa, diferenciándose significativamente de 
los otros tipos de hojarasca (ANOVA; P≤0,001), seguida de la de abedulares y robledales 
que constituyeron un segundo grupo. Por el contrario, las menores tasas de 
descomposición fueron las exhibidas por la hojarasca procedente de los bosques de 
pinos que, a diferencia de lo que aconteció en sus correspondientes suelos, en este caso 
formaron un único grupo que se distinguió claramente del resto de los ecosistemas 






Figura 59. Valores medios acumulados del coeficiente de mineralización del C correspondientes 
a la hojarasca procedente de los ecosistemas de coníferas (n=3) y frondosas (n=4). 
Los bajos coeficientes de mineralización del C presentados por la hojarasca procedente 
de ambos bosques de coníferas se asociaron, por un lado, con contenidos en C lábil 
significativamente menores (ANOVA; P≤0,0001) a los encontrados en el material 
vegetal procedente de los ecosistemas de frondosas (con valores medios de 41 g de C 
frente a los 82 g de C, respectivamente) y por otro, con una menor accesibilidad a la 
fracción orgánica más resistente a la biodegradación, tal como indican las menores 
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velocidades de mineralización de la fracción más estable presente en el material vegetal 
procedente de coníferas, cuyo valor medio (2,3 ∙ 10-4 día-1) fue significativamente más 
bajo (ANOVA; P≤0,001) que el observado en la hojarasca correspondiente a los 
ecosistemas de caducifolias (3,6 ∙ 10-4 día-1). Estas diferencias se reflejaron en las 
correlaciones estadísticamente significativas encontradas entre el coeficiente de 
mineralización y el contenido en C lábil de la hojarasca (r=+0,937; P≤0,0001) y entre 
dicho coeficiente y la velocidad de mineralización de la fracción más estable de la 
materia orgánica (r=+0,817; P≤0,0001), ambas con signo positivo. A diferencia de lo 
que ocurría en la dinámica de mineralización de la materia orgánica edáfica, las dos 
plantaciones de pino estudiadas no mostraron diferencias significativas entre ellas en 
cuanto a los contenidos y labilidades de las distintas fracciones pertenecientes a la 
materia orgánica que integra los restos vegetales que componen el mantillo.  
De todos los resultados expuestos anteriormente puede deducirse que, a pesar de que 
existen algunas diferencias significativas en cuanto a la composición química e isotópica 
de la hojarasca procedente de los dos tipos de coníferas estudiadas, ambas presentaron 
patrones de descomposición muy similares que se tradujeron en tiempos de 
permanencia y vida media en el suelo que únicamente se diferenciaron en la fracción 
más lábil, siendo muy semejantes para la fracción más recalcitrante (Tabla 30b). Si se 
comparan estos valores con los obtenidos para la hojarasca procedente de los 
ecosistemas de caducifolias se observó que, en general, las tasas de renovación de su 
hojarasca fueron más altas para estos últimos, sobre en relación a su fracción más 
recalcitrante. Se encontraron comportamientos muy similares cuando se analizaron los 
patrones de mineralización de la materia orgánica edáfica para cada uno de los 
ecosistemas forestales estudiados, encontrándose de nuevo que, en general, al 
comparar los valores medios, fueron los suelos bajo bosques de caducifolias los que 
mostraron tasas de renovación más altas de la materia orgánica edáfica, con menores 
tiempos de vida media, fundamentalmente en lo que se refiere a la fracción orgánica 
más recalcitrante (Tabla 30a).  
Del mismo modo que se procedió con los suelos, y para tratar de explicar, en este caso, 
el comportamiento de la biodegradación de la hojarasca procedente de los ecosistemas 
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de perennifolias, se ensayaron diversos modelos de regresión lineal múltiple en los que 
se consideraron como variables dependientes los dos índices de mineralización 
obtenidos en el laboratorio y las características de los restos vegetales 
correspondientes a los bosques de ambos tipos de pino como variables independientes, 
obteniéndose una serie de modelos que explicaron un alto porcentaje de varianza y que 
se incluyen en la tabla 34. Tanto en el caso en el que se utilizó como variable 
dependiente la cantidad total de C mineralizado durante la incubación o el coeficiente 
de mineralización del C, se obtuvieron modelos que explicaron un alto porcentaje de la 
varianza usando como variable predictora el contenido en C lábil, sugierendo que el 
principal factor que parece estar regulando la descomposición de la hojarasca en estos 
bosques de coníferas es el contenido en C lábil de sus restos vegetales.   
Tabla 34. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar la mineralización 
potencial del C del material vegetal procedente de los ecosistemas de pinos.  
4.2.3.3. Monitorización estacional de los flujos de CO2 en la interfase suelo-
atmósfera 
Para el estudio comparativo de las emisiones del CO2 liberado por los suelos bajo 
caducifolias y perennifolas se llevaron a cabo con una periodicidad estacional 
(primavera, verano, otoño, invierno) y durante dos años (2008-2009) mediciones in 
situ en las parcelas de las plantaciones de P. radiata y P.pinaster siguiendo el mismo 
diseño utilizado para su seguimiento en los bosques de caducifolias. Los resultados 
obtenidos se muestran en las tablas 31 y 32, donde se recogen las emisiones edáficas de 
CO2, la temperatura del suelo determinada en el momento de la medida y un parámetro 







ς0 0,748 0,894 0,016 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,016 







ς0 0,602 0,826 0,043 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,043 
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P. radiata P. pinaster 
pluviométrico relacionado con la humedad o la cantidad de agua presente en el suelo 
(calculado como la lluvia acumulada de los siete días anteriores a la medida de CO2), así 
como en las figuras 60 y 61. 
En la figura 60 aparecen representados los valores de CO2 liberado por los suelos 
desarrolados bajo los bosques de P. radiata y P. pinaster. En ella puede observarse la 
existencia de variaciones estacionales a lo largo de los dos años de estudio, 
estadísticamente significativas tanto para los suelos bajo P. radiata como para los de P. 
pinaster. Los valores medios máximos se encontraron en primavera (1,16 g CO2 m-2h-1) 
y los mínimos en invierno (0,75 g CO2 m-2h-1), coincidiendo con el patrón de 
comportamiento observado en los suelos bajo bosques de caducifolias incluidos en la 
primera parte de esta memoria. Sin embargo, al analizar los resultados de las dos 
especies de coníferas por separado, se observaron comportamientos ligeramente 
diferentes. Así, mientras que los valores máximos coincidieron para ambas especies en 
la estación de primavera, no fue así para los valores mínimos, ya que en los suelos bajo 
pino marítimo las menores liberaciones de CO2 tuvieron lugar durante el verano, a 
pesar de la elevada temperatura edáfica, y no en invierno como sucedió en los suelos 
bajo P. radiata. Este hecho estuvo sin duda ligado a los bajos niveles de humedad 
presentados por los suelos pertenecientes a los ecosistemas de P. pinaster, que durante 
el verano de 2008 y 2009 sufrieron un marcado déficit hídrico (79 y127 mm frente a los 
115 y 147 mm recogidos en las parecelas de P. radiata para el periodo estival de los 
años 2008 y 2009, respectivamente). 
 a) b) 
 
 
Figura 60. Variación estacional de los flujos edáfico de CO2 para las plantaciones de P radiata 
(a) y P. pinaster (b) durante el periodo de estudio (2008-2009). Cada una de las 
determinaciones corresponde al valor medio de 24 medidas puntuales por parcela.  





















































Emisiones edáficas de CO2 
(g CO2 m-2 h-1) 
Cuando se compararon los valores promedios del CO2 liberado por los suelos bajo 
bosques de coníferas y frondosas (Fig. 61a y 61b), se observó que, al igual que ocurría 
con el coeficiente de mineralización potencial de C determinado en el laboratorio, las 
mayores tasas de respiración in situ fueron las encontradas en los ecosistemas de 
caducifolias (ANOVA; P≤0,001), con valores medios de 1,37 g CO2 m-2 h-1 (frente a los 
0,92 g CO2 m-2 h-1 en los ecosistemas de perennifolias), siendo también los ecosistemas 
de especies caducifolias los que presentaron las mayores variaciones estacionales en 
los flujos de CO2 edáfico, con una fuerte dependencia de los mismos frente a la 
temperatura del suelo, hecho que también encontraron otros autores que realizaron 















Figura 61. Emisiones medias de CO2 determinadas in situ de los suelos correspondientes a los 5 
tipos de ecosistemas, n=5 (a) valores promedio referidas al conjunto de bosques con especies 
perennifolias o caducifolias, n=2 (b) durante el periodo de estudio (2008-2009). 
Resultados y Discusión 
212  
Esta relación entre la tasa de respiración in situ y la temperatura edáfica, que se puso 
claramente de manifiesto al considerar los ecosistemas de frondosas y que puede ser 
explicada por una ecuación exponencial (Fig. 62a), no mostró resultados concluyentes 
en el caso de los bosques de coníferas, ya que para estos suelos no se encontró ningún 
modelo o ecuación que explicase dicha relación de manera significativa, aunque sí 
parece claro que por debajo de un determinado límite de humedad la liberación edáfica 
de CO2 se ve manifiestamente ralentizada, tal como se señaló anteriormente. Además, 
teniendo en cuenta las relaciones observadas entre estos parámetros en la primera 
parte de esta investigación, es problable que esto sea causado por una alteración de las 
relaciones entre estas variables como consecuencia de un régimen hídrico limitante, ya 
que una mayor sequía estival pudo inhibir la mineralización de la materia orgánica 
durante los periodos más cálidos, hecho que desvirtuaría la relación entre la 
respiración edáfica y la temperatura. Esta hipótesis parece confirmarse al eliminar los 
valores correspondientes al verano de 2008 y 2009 y obtener así una ecuación 
significativa que explica dicha relación para los bosques de coníferas (Fig.62b).  
 a)    b) 
Figura 62. Representación gráfica de la relación estadísticamente significativa entre las 
emisiones edáficas de CO2 determinadas en el campo y la temperatura media en el momento de 
la medida de los suelos correspondientes a los ecosistemas de caducifolias (a) y las plantaciones 
de perennifolias (b), en estas últimas expresando dicha relación al eliminar los valores relativos 
a las emisiones de CO2 durante los veranos de 2008 y 2009 (recuadro), con temperaturas 
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Finalmente, en términos generales, y a pesar de las diferencias esperables en cuanto a 
la cantidad, composición y ritmo de aportes de los restos vegetales al suelo, las 
diferencias en las tasas de renovación y tiempos de vida media del C edáfico en función 
de la especie arbórea dominante favorecen que ambos tipos de ecosistemas 
(caducifolios y perennifolios) actúen como reservorios de C muy semejantes bajo las 
condiciones climáticas actuales. Sin embargo, los resultados obtenidos en los estudios 
de Q10, tanto en condiciones de laboratorio (con promedios de Q10=2,8 para caducifolias 
y Q10=2,4 perennifolias) como de campo (con un promedio de Q10=3,1 para caducifolias 
y Q10=1,6 para perennifolias) hacen pensar que podrían esperarse cierta diferenciación 
si el cambio global modifica sustancialmente los regímenes de temperatura y/o 
humedad, dada la mayor fragilidad que parece presentar la materia orgánica edáfica de 
los ecosistemas de caducifolias frente a los cambios térmicos. 
Por último, con el objetivo de encontrar un posible modelo que defina 
satisfactoriamente el comportamiento del ciclo del C edáfico bajo condiciones de campo 
en los ecosistemas de coníferas estudiados y que permita explicar las diferencias 
observadas en cuanto a la liberación estacional del CO2 edáfico de los dos tipos de 
bosques de pino, se llevaron a cabo una serie de modelos de regresión lineal múltiple 
utilizando para ello las variables relacionadas con los flujos de CO2 en la interfase suelo-
atmósfera determinados in situ así como las diferentes condiciones edafo-climáticas 
medidas en cada una de las estaciones del año. En la tabla 35 se recogen aquellos 
modelos que, con altos niveles de significación, explicaron los mayores porcentajes de 
varianza. 
Cuando se analizaron conjuntamente los datos correspondientes a las ocho 
determinaciones estacionales realizadas durante el bienio 2008-2009 utilizando como 
variable dependiente los valores medios estacionales del CO2 medido durante dicho 
periodo de estudio, expresado como g de CO2 m-2 h-1, y como variables predictoras el 
contenido total en C del suelo y la temperatura edáfica estacional, los modelos 
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obtenidos, a diferencia de lo observado para los bosques de caducifolias, no resultaron 
ser estadísticamente significativos (Tabla 35a). Esta falta de significación no sólo 
pone de manifiesto que, en este tipo de ecosistemas no es el contenido total en C el 
principal factor determinante a la hora de explicar las variaciones intra-anuales en la 
cantidad de CO2 liberado por el suelo de los bosques de perennifolias, sino también que 
la influencia de la temperatura sobre los flujos edáficos de CO2 en el campo no parece 
tan evidente como la observada para los suelos de los bosques de caducifolias.  
Sin embargo, en los ecosistemas de perennifolias, al considerar separadamente las 
emisiones edáficas de CO2 para la primavera, el verano, el otoño o el invierno, utilizando 
como variable dependiente el flujo bianual medio de CO2 de cada estación, expresado 
como un porcentaje del C total del suelo, y como variables independientes los diferentes 
parámetros edafo-climáticos, se obtuvieron distintos modelos significativos en función 
del periodo del año estudiado (Tabla 35b). Así, cuando se consideró la temperatura 
edáfica como variable predictora los modelos de regresión obtenidos para las 
estaciones de otoño, invierno y primavera durante las cuales dicha temperatura fue 
más baja y no se dieron periodos de sequía prolongados, explicaron el 65, el 88 y el 
97% de la varianza total, respectivamente, mientras que para la estación estival fue la 
lluvia caída 7 días antes de la medida de CO2 la que proporcionó el modelo con más alto 
nivel de significación, alcanzádose una explicación del 88 % de la varianza total. Estos 
resultados ponen de manifiesto el efecto conjunto que tienen la temperatura y el 
contenido de agua en el suelo sobre la mineralización de la materia orgánica en este 
tipo de ecosistemas, fundamentalmente en aquellos periodos donde se combinan altas 
temperaturas y periodos de déficit hídrico. 
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Tabla 35. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar los flujos edáficos 
estacionales de CO2 a la atmósfera correspondientes a los ecosistemas de pinos. 
4.2.4. ESTUDIO ESTADÍSTICO COMPARATIVO ENTRE ECOSISTEMAS DE 
CADUCIFOLIAS Y PERENNIFOLIAS 
Para poner de manifiesto los principales factores determinantes de las diferencias en el 
ciclo del C edáfico entre los ecosistemas de perennifolias y de caducifolias, se aplicó en 
primer lugar un Análisis de Componentes Principales (ACP) a una matriz de 18 x 15 
compuesta por las 18 parcelas estudiadas y por un total de 15 variables relacionadas 
con las características generales del suelo así como con los parámetros asociados a la 
dinámica de mineralización de la materia orgánica edáfica. La distribución de las 
variables incluidas en el ACP, junto con la varianza total explicada, aparece reflejada en 
la figura 63 y los factores de carga sobre los componentes I, II y III se resumen en la 
tabla 36. 
a) 






estandarizado Significación Tolerancia 
Tª suelo primavera 0,971 0,988 0,0001 1,000 
Significación del modelo de regresión: <0,0001 
b) 






estandarizado Significación Tolerancia 
Lluvia acumulada verano 0,887 0,954 0,003 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,003 






estandarizado Significación Tolerancia 
Tª otoño 0,653 0,850 0,032 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,032 






estandarizado Significación Tolerancia 
Tª invierno 0,881 0,951 0,004 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,004 
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Figura 63. Distribución de las variables (representadas por símbolos esféricos) en el espacio 
definido por los tres primeros componentes tras el ACP de los suelos bajo bosques de 
perennifolias y caducifolias aplicado a los diferentes parámetros considerados junto con la 
proyección de esas variables (líneas verticales) sobre el plano definido por los ejes I y II. 
Los tres primeros componentes obtenidos con la aplicación de este ACP explicaron más 
del 76 % de la varianza total, correspondiendo el 40, 22 y 15 % al primer, segundo y 








I 39,9 39,9 
II 21,8 61,7 









Tabla 36. Conjunto de variables incluidas en el ACP y sus factores de carga sobre los 
componentes I, II y III. 
El componente I es un eje bipolar definido en su parte positiva fundamentalmente por 
el contenido en C lábil, además de los óxidos de Fe y Al y el CO2 liberado en el campo, 
contraponiéndolos a la relación C/N y a la velocidad de mineralización de la fracción 
orgánica lábil. Esto sugiere en primer lugar que la composición y labilidad de la materia 
orgánica fueron los factores de diferenciación más importantes, explicando el mayor 
porcentaje de la varianza total entre los suelos estudiados (40 %) y en segundo lugar 
que la liberación de CO2 medido en el campo estuvo asociada principalmente con un 
mayor contenido en el suelo en C lábil. Casi la otra mitad de la varianza total explicada 
se repartió entre los componentes II y III (37 %), más relacionados con las 
características generales del suelo y la actividad mineralizadora de la materia orgánica. 
El componente II, con un 22 % de la varianza total explicada, vino determinado en su 
parte negativa por el pH del suelo junto con la temperatura edáfica, contraponiéndose 
al C.I.C.e, al Al3+ de cambio, al contenido en 13C y a la concentración total de C, la cual 
repartió su peso entre este segundo componente y el tercero. Esto sugiere que, al igual 








Coeficiente de mineralización (Coefmin) 0,360 -0,129 0,881 
C lábil (C0) 0,832 -0,302 0,061 
C total (C) 0,321 0,602 -0,611 
Velocidad de mineralización de la fracción 
lábil del C (k) -0,859 0,231 -0,292 
Velocidad de mineralización de la fracción 
recalcitrante del C (h) 0,040 0,226 0,936 
pH del suelo (pHKCl) 0,182 -0,901 0,040 
Capacidad de intercambio catiónico efectiva 
(C.I.C.e) -0,183 0,721 -0,012 
Al de cambio (Al3+) -0,281 0,798 -0,217 
Óxidos de Al (Al2O3) 0,780 -0,496 -0,055 
Óxidos de Fe (Fe2O3) 0,576 -0,515 0,223 
Relación C/N -0,813 0,042 -0,423 
Valor de δ13C -0,115 0,682 0,195 
CO2 medio liberado durante el periodo de 
estudio (CO2 in situ) 0,745 0,192 -0,166 
Temperatura del suelo en el momento de la 
medida (Tª edáfica) -0,187 -0,674 -0,510 
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que ocurría cuando se analizaban únicamente los ecosistemas de caducifolias, el pH 
aparece como uno de los principales factores explicativos de la varianza total 
condicionando a su vez la forma predominante en la que aparece el Al, bien como Al3+ 
libre o como geles de Al amorfo. Finalmente el componente III, que explicó un 15 % de 
la varianza total, se relacionó con la capacidad potencial de mineralización de la materia 
orgánica, asociando altas tasas de mineralización con una mayor accesibilidad a la 
fracción orgánica recalcitrante, que se contraponen a la concentración de C total y a la 
temperatura del suelo, poniendo de manifiesto que mayores contenidos en C edáfico 
podrían venir principalmente asociados a suelos de zonas más frías y con una materia 
orgánica en la que la fracción más recalcitrante presenta una menor accesibilidad. 
En la figura 64 aparece representada la distribución de las parcelas en el espacio 
tridimensional definido por estos tres componentes. En ella se observa una separación 
de las mismas en función del tipo de ecosistema de origen, de tal forma que los bosques 
de coníferas se situaron todos ellos en la parte negativa del eje I en función de sus 
menores contenidos en C lábil y más bajos valores de CO2 liberado en el campo, junto 
con una relación C/N más alta que las parcelas correspondientes a los ecosistemas de 
frondosas, las cuales se localizaron en cambio en la parte positiva de dicho eje. Por otra 
parte, se observa, también, un cierto agrupamiento de determinadas parcelas en 
función de otros parámetros edáficos, tales como el pH del suelo y el Al3+ libre. Así, en la 
parte positiva del eje II se localizaron las parcelas correspondientes a los bosques de 
abedules y pino marítimo, dado que los suelos de ambos tipos de ecosistemas 
presentaron una mayor acidez y más altas concentraciones de Al3+ libre que el resto de 
las parcelas. El eje III que, tal como se señaló anteriormente vino definido por la 
actividad mineralizadora de la materia orgánica, ordenó las parcelas en función de su 
tasa de mineralización y de la accesibilidad de la fracción orgánica más recalcitrante, 
situándose en su parte negativa los suelos de robledal y de pino marítimo, ya que 
ambos tipos de ecosistemas presentaron una mayor estabilidad de su materia orgánica 
edáfica.  

























Figura 64. Distribución de los ecosistemas estudiados en el espacio tridimensional definido 
por los ejes I, II y III obtenidos del ACP. 
Con objeto de complementar los resultados obtenidos en el anterior ACP incluyendo 
también datos relativos a los aportes orgánicos procedentes de la vegetación propia de 
cada tipo de ecosistema, se llevó a cabo un segundo ACP con una matriz de 18 x 18 
constituida, en este caso, por las mismas variables que fueron consideradas en el 
anterior análisis, más las relacionadas con la hojarasca recogida en cada uno de los 
ecosistemas, como fueron los parámetros que definieron su composición química y los 
concernientes a su biodegradabilidad. La distribución de las variables que se incluyeron 
en este segundo análisis, junto con los porcentajes de varianza total explicada por cada 
uno ellos, y los factores de carga sobre los tres componentes considerados se reflejan 
en la figura 65 y la tabla 37 respectivamente. 
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(( II -- II II ))   
Figura 65. Distribución de las variables (representadas por símbolos esféricos) en el espacio 
definido por los tres primeros componentes tras el ACP aplicado a los diferentes parámetros 
considerados para los suelos y la hojarasca procedente de los bosques de perennifolias y 
caducifolias junto con la proyección de las variables (líneas verticales) sobre el plano definido 
por los ejes I y II.  
Con la aplicación de este ACP el porcentaje de varianza total explicada superó el 70 %, 









I 40,4 40,4 
II 18,1 58,5 
III 13,0 71,5 
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Tabla 37. Conjunto de variables incluidas en el ACP y sus factores de carga sobre los 
componentes I, II y III. 
Este segundo ACP, cuyo porcentaje de varianza total explicada por los tres primeros 
componentes superó el 70 %, confirmó los resultados obtenidos con el primer ACP 
realizado, ya que de nuevo los factores diferenciadores más importantes, que 
determinan el componente I, fueron la composición y la labilidad de la materia orgánica 
del suelo que, en este caso, además se asociaron con la composición y 
biodegradabilidad de la hojarasca, explicando en su conjunto más del 40 % de la 
varianza total. De igual manera en este ACP las características generales del suelo se 
asociaron al componente II, apareciendo como el segundo factor de diferenciación que, 
junto con el contenido en C de la hojarasca, explicaron el 18 % de la varianza, mientras 
que el tercer componente, relacionado fundamentalmente con la capacidad potencial de 
mineralización  de  la  materia  orgánica  del  suelo, explicó ahora un 13 % de la varianza 
VARIABLES FACTOR DE CARGA 





Coeficiente de mineralización (Coefmins) 0,496 -0,104 -0,799 
C lábil (C0) 0,734 -0,446 0,073 
C total (Cs) 0,232 0,411 0,709 
Velocidad de mineralización de la fracción 
lábil del C (k) -0,838 0,377 0,163 
Velocidad de mineralización de la fracción 
recalcitrante del C (h) 0,269 0,304 -0,874 
pH del suelo (pHKCl) 0,044 -0,924 -0,112 
Capacidad de intercambio catiónico efectiva 
(C.I.C.e) 0,010 0,775 0,039 
Al de cambio (Al3+) -0,219 0,845 0,238 
Óxidos de Al (Al2O3) 0,592 -0,652 0,144 
Óxidos de Fe (Fe2O3) 0,384 -0,643 -0,154 
Relación C/N (C/Ns) -0,882 0,170 0,278 
Valor de δ13C ( δ13Cs) -0,059 0,610 -0,096 
CO2 medio liberado durante el periodo de 
estudio (CO2 in situ) 0,757 0,111 0,332 
RELATIVAS A LA HOJARASCA 
Coeficiente de mineralización (Coefminh) 0,787 -0,014 -0,268 
C total (Ch) -0,118 0,680 0,235 
Velocidad de mineralización de la fracción 
recalcitrante del C (η) 0,788 -0,155 -0,116 
Relación C/N (C/Nh) -0,860 0,016 0,272 
Valor de δ13C (δ13Ch) -0,091 0,196 0,580 
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total. Así, el primer componente, definido tanto por variables relacionadas con el suelo 
como con el material vegetal, asoció en su parte positiva el contenido en C lábil del 
suelo y el CO2 liberado en el campo con el coeficiente de mineralización y la velocidad 
de descomposición de la fracción orgánica más recalcitrante del material vegetal, 
contraponiéndolos a la calidad de la hojarasca, al grado de humificación de la materia 
orgánica edáfica y a la velocidad de mineralización de la fracción orgánica más lábil del 
suelo, poniendo de manifiesto la importancia que la composición y biodegradabilidad 
del material vegetal tienen sobre la composición de la materia ogánica del suelo y como 
consecuencia sobre la liberación de CO2 edáfico en campo. El componente II, por el 
contrario, vino definido fundamentalmente por las características generales del suelo, 
asociando en su parte negativa la acidez potencial a los contenidos en óxidos de Fe y Al, 
mientras que en la positiva se localizaron el complejo de intercambio catiónico, el Al3+ 
de cambio, el contenido en 13C del suelo y la concentración en C de la hojarasca. Por 
último, el componente III asoció altas tasas de mineralización de C edáfico con una 
mayor accesibilidad a la fracción recalcitrante de la materia orgánica del suelo, 
contraponiéndolas a la concentración en C total y al contenido en 13C del material 
vegetal, reflejando así la importancia que la accesibilidad a la mineralización de la 
fracción más recalcitrante de la materia orgánica edáfica tiene sobre la capacidad de 
estos suelos forestales de actuar como reservorios estables de C. 
La distribución de las parcelas en el espacio tridimensional definido por estos tres 
componentes aparece representada en la figura 66 y, como consecuencia de la inclusión 
en el análisis de una serie de variables correspondientes a las características de la 
hojarasca, fue posible la obtención de una más clara separación de las parcelas en 
función de la especie arbórea dominante del ecosistema forestal de procedencia. Así, los 
bosques de coníferas se situaron todos ellos en la parte negativa del eje I por presentar 
una hojarasca con más altos valores de C/N y menor biodegradabilidad y suelos con 
una materia orgánica menos humificada, con menores contenidos en C lábil y bajos 
flujos  de  CO2  edáfico,  mientras  que  el  resto  de  las  parcelas, correspondientes  a  los 























ecosistemas de frondosas, se localizaron en la parte positiva de dicho eje. Por otro lado, 
los suelos bajos bosques de pino marítimo y abedul mostraron cierto agrupamiento en 
la parte positiva del eje II por presentar características edáficas similares, entre las que 
destacaron los más bajos valores de pH, menores contenidos en óxidos de Fe y Al o una 
concentración mayor de Al3+ que el resto de las parcelas, mientras que en la parte 
positiva del eje III se agruparon fundamentalmente las parcelas correspondientes a los 
ecosistemas de pino marítimo y robledal por exhibir los menores coeficientes de 
mineralización del C edáfico y las más bajas velocidades de mineralización de la 
fracción orgánica más recalcitrante tanto del suelo como del material vegetal, 
confirmando así los resultados obtenidos con el primer ACP donde sólo fueron 
incluidos parámetros edáficos. 
Figura 66. Distribución de los ecosistemas estudiados en el espacio tridimensional definido 
por los ejes I, II y III obtenidos del ACP. 
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Con el fin de comprobar si la utilización de un mayor número de variables permite 
obtener una mejor agrupación de los ecosistemas incluidos en esta investigación y 
complementar la información obtenida mediante los ACP anteriomente descritos, se 
aplicaron una serie de análisis de clasificación jerárquica (Fig. 67, 68, 69, 70 y 71) que, 
por tratarse de un método estadístico que no presenta limitaciones en cuanto al 
número de variables consideradas, permite así una comparación más pormenorizada. 
En este caso se utilizaron para cada una de las variables, tanto del suelo como de la 
hojarasca, los valores medios de los 4 robledales, 4 castañares, 4 abedulares, además de 
los de las 3 parcelas de pino insigne y de las 3 de pino marítimo para representar cada 
tipo de ecosistema forestal estudiado. Así, en los tres primeros dendrogramas que 
aparecen a continuación (Fig. 67, 68 y 69) se utilizaron únicamente variables 
relacionadas con las características edáficas, el primero de ellos con los parámetros 
generales de caracterización del suelo y los otros dos con las características de su 
materia orgánica, uno de ellos incluyendo las variables relacionadas con la composición 
y el otro con la actividad mineralizadora. En el cuarto dendrograma que se muestra 
(Fig. 70) se contemplaron variables relacionadas con la hojarasca y, finalmente, en el 
quinto análisis (Fig. 71), a modo de síntesis, se utilizaron todas las variables 
conjuntamente, tanto las correspondientes al suelo como a la hojarasca.  
En el primer análisis de clasificación jerárquica (Fig. 67) se tuvieron en cuenta, además 
de las 5 variables incluidas en el ACP correspondiente, otras 16 también relacionadas 
con las características generales del suelo y que no pudieron ser utilizadas en aquel 
caso, sumando por tanto un total de 21 variables. El dendrograma resultante de este 
primer análisis confirmó los resultados previamente obtenidos, separando los suelos 
pertenecientes a los bosques de pino marítimo y abedules del resto de los ecosistemas, 
mientras que los suelos bajo bosques de robles y castaños formaron un segundo grupo 
junto con las plantaciones de P. radiata, éstas últimas con mayores similitudes con los 
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Figura 67. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jeráquia a los 
datos relacionados con las características generales del suelo de los bosques de perennifolias y 
caducifolias.  
Con el segundo análisis de clasificación jerárquica (Fig. 68), en el que únicamente se 
consideraron los valores medios de las variables relacionadas con la composición de la 
materia orgánica, es decir, los diferentes grupos funcionales que la constituyen (con un 
total de 9 variables), se obtuvo una distribución de los ecosistemas ligeramente 
diferente a la anteriomente descrita, destacando los suelos correspondientes a los 
ecosistemas de abedules por separarse claramente del resto.  
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Figura 68. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jerárquica a los 
datos relacionados con la composición de la materia orgánica de los suelos pertenecientes a los 
bosques de perennifolias y caducifolias.  
Por otra parte, los de robledales y castañares, muy próximos entre sí, constituyeron un 
segundo grupo al que se unieron los pinares de pino insigne. Esto refleja que la 
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de la de los otros tipos de ecosistemas, mientras que los suelos de bosques de roble, de 
castaño y de pino insigne presentan características más próximas entre sí. Además, la 
disposición intermedia de los suelos bajo P. pinaster sugiere que su materia orgánica 
edáfica presenta características diferentes a ambos grupos, el formado por los suelos 
bajo robledales, castañares y pino insigne y el constituido por los abedulares.     
Así, con estos dos primeros dendrogramas se puso de manifiesto que, teniendo en 
cuenta las características generales del suelo y la composición de su materia orgánica, 
tanto en los bosques de caducifolias como de perennifolias que existen diferencias en 
función del tipo de especie forestal dominante.  
El tercer dendrograma de agrupación (Fig. 69), donde se tuvieron en cuenta 15 
variables, todas ellas relacionadas con la actividad mineralizadora de la materia 
orgánica, tanto las correspondientes a las determinaciones estacionales de la liberación 
de CO2 en el campo como a la mineralización potencial, obtenida en el laboratorio, 
mostró una agrupación de los ecosistemas ligeramente diferente a la encontrada en los 
anteriores análisis. En este caso parece existir una mayor homogeneidad entre los 
distintos ecosistemas, ya que, exceptuando los bosques de pino marítimo, el resto 
constituyó un único grupo donde los suelos bajo bosques de castaño y pino insigne 
presentaron las mayores semejanzas entre sí, seguidos de los de abedulares y 
robledales.   
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Figura 69. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jerárquica a los 
datos relacionados con la actividad de mineralización de la materia orgánica de los suelos 
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Por otra parte, dadas las claras diferencias encontradas entre la composición y la 
biodegradabilidad de la hojarasca ya comentadas entre los dos grandes grupos 
botánicos estudiados (caducifolias y perennifolias), en la aplicación de los siguientes 
análisis de clasificación se tuvieron en cuenta las características de los distintos aportes 
vegetales pertenecientes a cada uno de los ecosistemas. En el primero de ellos (Fig. 70) 
únicamente se incluyeron variables relacionadas con la composición y la 
biodegradabilidad de los distintos residuos orgánicos (23 variables), mientras que en el 
otro (Fig.71) se contemplaron todas las estudiadas, tanto las pertenecientes a la 
hojarasca como al suelo (77 variables).  
De acuerdo con los dendrogramas obtenidos se observó que las características del 
material vegetal parecen afectar fuertemente a la ordenación de los ecosistemas, ya que 
en el primer análisis se unieron, por una parte, los dos bosques de perennifolias y por 
otra, los de caducifolias, tal como se observa en la figura 70.  
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Figura 70. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jerárquica de 
los datos relacionados con las características de la hojarasca procedente de los bosques de 
perennifolias y caducifolias.  
En el segundo análisis (Fig. 71), en el que se consideraron conjuntamente las variables 
de suelo y hojarasca, también se puso de manifiesto la importancia que tienen las 
características de los aportes orgánicos, determinados por el tipo de especie arbórea, 
en el funcionamiento del ciclo del C edáfico en los ecosistemas forestales estudiados, 
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Figura 71. Dendrograma obtenido tras la aplicación del análisis de clasificación jerárquica a los 
datos relacionados con la totalidad de las variables y muestras estudiadas correspondientes a 
los bosques de perennifolias y caducifolias.  
Para finalizar, con el fin de comparar el comportamiento del ciclo del C edáfico entre los 
dos grandes tipos de ecosistemas forestales, caducifolias y perennifolias, se intentó 
hallar un modelo que defina este comportamiento y pueda ser aplicable al conjunto de 
todos los ecosistemas estudiados. En todas estas modelizaciones se utilizaron como 
variables dependientes, tanto para el suelo como para la hojarasca, los dos índices de 
mineralización obtenidos mediante las experiencias respirométricas en el laboratorio o 
en el campo y como variables independientes, además de las anteriormente incluidas 
en los anteriores análisis multivariantes, aquellas relacionadas con las condiciones 
edafo-climáticas del periodo de estudio.  
En las tablas 38, 39 y 40 se incluyen los modelos de regresión obtenidos que, con altos 
valores de tolerancia, mayores porcentajes de varianza explicaron tanto para la 
mineralización potencial de la materia orgánica del suelo y de la hojarasca como para 
los intercambios de CO2 en la interfase suelo-atmósfera en cada uno de los ecosistemas 
estudiados. 
En el caso de la mineralización potencial del C edáfico, los mejores modelos predictivos 
fueron los que se obtuvieron cuando la variable dependiente utilizada fue el coeficiente 
de mineralización. La accesibilidad a la fracción más recalcitrante del C parece ser la 
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y que aumentó hasta un 93 % cuando se incluyó el contenido en C lábil del suelo como 
segunda variable predictora. Cuando se utilizó como variable dependiente el C 
mineralizado, fueron las variables relacionadas con la composición de la materia 
orgánica las que más altos porcentajes de varianza explicaron, aunque inferiores a los 
alcanzados con la tasa de mineralización, siendo la combinación del contenido en C lábil 
del suelo y el complejo de cambio, concretamente el contenido de Na+, la que explicó el 
mayor porcentaje de varianza total, alcanzando el 60 %.  
Tabla 38. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar la mineralización 
potencial del C edáfico de los ecosistemas de perennifolias y caducifolias.  






































Significación del modelo de regresión: 0,0004 






estandarizado Significación Tolerancia 
h 0,697 0,846 <0,0001 1,000 










Significación del modelo de regresión: <0,0001 
Estos resultados ponen de manifiesto que cuando se consideran conjuntamente tanto 
los ecosistemas de caducifolias como de perennifolias, a pesar de las diferencias 
encontradas en el ciclo del C edáfico para los distintos tipos de bosques, siguen siendo 
la composición y la labilidad de la materia orgánica los factores de mayor peso para 
explicar la dinámica de mineralización del C del suelo.  
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Con respecto a la biodegradación de la hojarasca procedente tanto de los bosques de 
perennifolias como de los de caducifolias, al considerar como variable dependiente el C 
total mineralizado (Tabla 39) se obtuvieron dos modelos significativos que explicaron 
más del 90 % de la varianza total, un primer modelo utilizando únicamente como 
variable predictora el contenido en C lábil (91 %) y un segundo modelo en el que se 
consideró conjuntamente este parámetro con la relación C/N (90 %), presentando 
ambas variables altos valores de tolerancia.  
Cuando la variable dependiente fue el coeficiente de mineralización del C, también se 
obtuvieron dos modelos altamente explicativos, uno de ellos asociado de nuevo al 
contenido en C lábil, que explicó más del 87 % de la varianza, y otro en el que las 
variables independientes fueron el contenido en C lábil y la composición isotópica (13C), 
que explicaron conjuntamente el 86 % de la varianza total. Estos modelos sugieren que 
uno de los factores que mayor peso tiene sobre la descomposición de la hojarasca de los 
ecosistemas forestales estudiados es su composición, la cual viene condicionada por el 
tipo de especie forestal. 
Tabla 39. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar la mineralización 
potencial del C del material vegetal procedente de los ecosistemas de perennifolias y 
caducifolias.  
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Significación del modelo de regresión: <0,00001 
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Significación del modelo de regresión: <0,00001 
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En cuanto a las variaciones estacionales de los flujos de CO2 en la interfase suelo-
atmósfera determinados in situ durante el periodo 2008-2009, al utilizar como variable 
dependiente los valores medios estacionales del CO2 liberado por los suelos de las 18 
parcelas (6 de coníferas y 12 de frondosas), analizando de manera conjunta las 
emisiones correspondientes a las cuatro estaciones del año, el modelo que explicó el 
mayor porcentaje de varianza total, que superó ligeramente el 30 % de la varianza 
explicada, fue el que utilizó como variables predictoras la temperatura edáfica media 
estacional y el contenido en C lábil del suelo (Tabla 40a).  
En un intento de obtener un modelo que explique un mayor porcentaje de varianza, se 
aplicaron nuevos análisis considerando separadamente los valores de CO2 liberado 
obtenidos para cada una de las estaciones (primavera, verano, otoño, invierno). En este 
caso, los resultados mostraron que cuando se tuvo en cuenta como variable 
dependiente los flujos edáficos de CO2 y como variables predictoras las condiciones 
edafo-climáticas, durante las estaciones más frías, otoño e inverno, los modelos que 
utilizaron la temperatura del suelo como única variable predictora fueron los que 
resultaron significativos y explicaron los mayores porcentajes de varianza total (53 y 46 
%, respectivamente). Sin embargo, en las estaciones más cálidas, mientras que en la 
primavera no se encontró ningún modelo que resultase significativo, en el verano fue la 
lluvia caída 7 días antes de la medida de CO2 utilizada como variable predictora la que 
explicó los más altos porcentajes de varianza (29 %), sin encontrar modelos que 
resultases significativos cuando se consideró como única variable predictora a la 
temperatura edáfica (Tabla 40b). Estos resultados son muy similares a los encontrados 
cuando se analizaron ambos tipos de ecosistemas por separado (Tabla 26 y Tabla 35), 
confirmando de nuevo que, además de las características propias de la materia orgánica 
edáfica, en los intercambios de CO2 en la interfase suelo-atmósfera tienen una gran 
importancia las condiciones edafo-climáticas, determinadas fundamentalmente por la 
climatología, aunque sin duda moduladas por el tipo de cubierta forestal.    
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Tabla 40. Modelos de regresión lineal múltiple obtenidos para explicar los flujos edáficos 
estacionales de CO2 a la atmósfera correspondientes a los ecosistemas de perennifolias y 
caducifolias.  
Finalmente, como resultado del estudio combinado de suelo y hojarasca en los 
ecosistemas de frondosas y coníferas se puso de manifiesto la existencia de una serie de 
similitudes y de divergencias en el ciclo del C edáfico asociadas en su mayoría, a la 
calidad y a los diferentes ritmos en el aporte de restos vegetales al suelo característicos 
de estos dos grandes grupos botánicos. Así, al comparar la hojarasca procedente de los 
ecosistemas de caducifolias con los de perennifolias destacó la existencia de dos grupos 
bien diferenciados en función de su composición y sobre todo de su labilidad, ya que la 
hojarasca procedente de los ecosistemas de coníferas se caracterizó por presentar una 
mayor proporción de compuestos más difícilmente degradables (con abundancia de 
a) 
Variable dependiente: CO2 estacional liberado en el campo 
Variables 
independientes R
2 corregido Beta estandarizado Significación Tolerancia 
Tª suelo estacional 0,254 0,514 <0,00001 1,000 
Significación del modelo de regresión: <0,00001 









Significación del modelo de regresión: <0,00001 
b) 
Variable dependiente: CO2 liberado en el campo en la estación de verano (expresado en %C) 
Variables 
independientes R
2 corregido Beta estandarizado Significación Tolerancia 
Lluvia acumulada verano 0,285 0,572 0,013 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,013 
Variable dependiente: CO2 liberado en el campo en la estación de otoño (expresado en %C) 
Variables 
independientes R
2 corregido Beta estandarizado Significación Tolerancia 
Tª suelo otoño 0,529 0,746 <0,00001 1,000 
Significación del modelo de regresión: <0,00001 
Variable dependiente: CO2 liberado en el campo en la estación de invierno (expresado en %C) 
Variables 
independientes R
2 corregido Beta estandarizado Significación Tolerancia 
Tª suelo invierno 0,462 0,702 0,001 1,000 
Significación del modelo de regresión: 0,001 
Ciclo del carbono edáfico: diferencias entre bosques de frondosas y coníferas 
233 
grupos funcionales aromáticos y fenólicos) lo que se tradujo en menores tasas de 
descomposición y más altos tiempos de permanencia, mientras que la de los 
ecosistemas de frondosas presentó una mayor riqueza en compuestos más fácilmente 
degradables y como consecuencia sus tasas de descomposición aumentaron 
reduciéndose sus tiempos de residencia. Sin embargo, al comparar las características de 
la materia orgánica edáfica las disparidades existentes en función del tipo de 
ecosistema parecen aminorarse en cierto grado, pero continúan existiendo diferencias 
significativas tanto en la composición como en la dinámica de mineralización del C. 
Aunque una característica común a todos los suelos de ambos tipos de ecosistemas fue 
la predominancia de la fracción del C más recalcitrante frente a la considerada como 
lábil, la materia orgánica de los suelos de los ecosistemas de caducifolias presentó una 
mayor actividad, lo cual en general parece relacionarse con una mayor accesibilidad de 
su fracción más estable en comparación con la exhibida por la materia orgánica de los 
suelos bajo ecosistemas de especies de perennifolias. 
Otra diferencia que puede ser asociada a las características de la masa forestal fue el 
distinto comportamiento de los flujos edáficos de CO2 a la atmósfera, manifestado no 
sólo en las emisiones totales sino en sus variaciones estacionales, que fueron más 
abundantes y con mayores oscilaciones intra e inter-anuales en los suelos 
correspondientes a los bosques de frondosas frente a los de coníferas.  
Por todo ello, y en concordancia con los valores de los coeficientes térmicos Q10 
estimados para los suelos de los diferentes ecosistemas, puede deducirse que, ante 
posibles alteraciones provocadas por el inminente cambio climático, fundamentalmente 
en lo relativo a la temperatura y a los patrones de precipitación, los suelos de los 
bosques de caducifolias parecen mostrar una mayor vulnerabilidad ante dichos 
cambios, mientras que los de los bosques de coníferas, con una menor dependencia 
térmica de los procesos de mineralización de su materia orgánica y con menores 
velocidades de mineralización potencial de la fracción orgánica recalcitrante, presentan 








Las principales conclusiones derivadas de este trabajo se han agrupado en dos bloques 
en función del diseño de la investigación realizada: 
- A. Ciclo del C edáfico en ecosistemas forestales maduros de frondosas autóctonas 
gallegas (robledales, castañares y abedulares). 
- B. Comparación del ciclo del C edáfico entre ecosistemas forestales de frondosas y 
coníferas. 
Bloque A: 
1. La influencia del tipo de especie forestal se manifiesta fundamentalmente en las
capas superiores del suelo, donde se acumula la mayor parte de la materia orgánica, 
mientras que en las capas más profundas el efecto de la vegetación se ve 
sustancialmente enmascarado y cobran mayor importancia otros factores tales como el 
sustrato litológico, debido quizá a que sea necesario el transcurso de periodos de 
tiempo más largos para que la influencia de un determinado tipo de vegetación sea 
significativa a mayores profundidades del perfil edáfico.  
2. Entre las propiedades edáficas que presentan diferencias significativas en función de
la especie arbórea dominante se encuentran las relacionadas con la acidez y con el 
complejo de intercambio catiónico, siendo los suelos de abedulares significativamente 
más ácidos y con mayores contenidos en Al3+ libre que los suelos bajo ecosistemas de 
castaños, los cuales presentan una mayor abundancia en cationes básicos.  
3. Los suelos de bosques de frondosas, independientemente de la especie forestal
dominante, presentan características comunes en lo que respecta a su capacidad de 
captura y almacenamiento de C, ya que aunque existe una gran variabilidad en el 
contenido en materia orgánica entre los ecosistemas estudiados, no se encuentran 
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diferencias estadísticamente significativas en los perfiles de C edáfico en función del 
tipo de especie arbórea, siendo la composición y la labilidad de la materia orgánica los 
factores que, junto con las condiciones edafo-climáticas, determinan en mayor medida 
los procesos de mineralización e incorporación del C al suelo. 
4. La composición química de la materia orgánica de los suelos de los tres tipos de
ecosistemas forestales de caducifolias pone de manifiesto una destacada presencia de 
compuestos aromáticos y fenólicos, indicativa de una materia orgánica altamente 
estabilizada y con un elevado grado de humificación. Se observa una mayor abundancia 
de estructuras más recalcitrantes, tales como C alifático, en la materia orgánica de los 
suelos bajo bosques de abedul al compararla con la de robles o castaños, en los que se 
da una mayor presencia de compuestos con grupos O-alquílicos y N-alquílicos. 
5. La abundancia natural en 13C de la materia orgánica edáfica de estos bosques se
encuentra dentro del rango de valores habituales en suelos desarrollados bajo 
vegetación C3. Sin embargo, existen diferencias estadísticamente significativas no sólo 
entre los tres tipos de ecosistemas forestales como consecuencia de la especie arbórea 
sino también en función de la localización dentro del perfil del suelo.  
6. La materia orgánica de los suelos correspondientes a los tres tipos de ecosistemas de
frondosas estudiados exhibe, en general, una tasa de mineralización del C relativamente 
baja que se correlaciona negativamente con el contenido en C total del suelo, mostrando 
la cinética de mineralización diferencias en función del tipo de ecosistema forestal 
fundamentalmente determinadas por la accesibilidad de su fracción más biorresistente. 
De esta forma, las mayores velocidades instantáneas de mineralización de la fracción 
lábil se encuentran en los suelos bajo abedulares mientras que la velocidad instantánea 
de mineralización de la fracción orgánica más recalcitrante presenta valores 
significativamente menores en los suelos bajo Q. robur, en concordancia con una mayor 
estabilidad de su materia orgánica edáfica.  
7. La respiración del suelo en condiciones de campo se diferencia significativamente en
función del tipo de ecosistema forestal considerado, siendo la cantidad de CO2 emitido 
por los suelos de los bosques de castaños estadísticamente inferior a la de los de 
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robledales y abedulares. Por otra parte, la especie arbórea, al influir de forma diferente 
sobre las condiciones edafo-climáticas, modula en cierta medida las variaciones 
temporales de los intercambios gaseosos en la interfase suelo-atmósfera, presentando 
los suelos bajo bosques de castaños oscilaciones estacionales menos acusadas que los 
correspondientes a los otros dos tipos de ecosistemas de frondosas estudiados.  
8. Se ha comprobado la existencia de una relación de tipo exponencial entre la
respiración del suelo en condiciones de campo y la temperatura subsuperficial del 
medio edáfico, poniéndose de manifiesto con los valores de Q10 estimados en estas 
condiciones una mayor sensibilidad de la materia orgánica edáfica de los ecosistemas 
de abedules que la presentada por los otros tipos de bosques de caducifolias estudiados 
ante posibles aumentos de temperatura. Por otra parte, junto con la temperatura, 
parece observarse también cierta influencia del patrón de precipitaciones sobre la 
cantidad de CO2 liberado por el suelo. 
9. Los modelos de regresión lineal múltiple revelan que en estos suelos forestales
gallegos, además del contenido en C lábil, es la accesibilidad de la materia orgánica más 
recalcitrante la que dirige el proceso de mineralización del C edáfico, resultados 
acordes con los obtenidos en los análisis en componentes principales en los que las 
parcelas se discriminan en función del tipo de ecosistema forestal de procedencia, 
asociando por un lado una mayor mineralización potencial de la materia orgánica a una 
más alta accesibilidad de la fracción del C más recalcitrante y por otro una mayor 
liberación de CO2 medido in situ a un más alto contenido en el suelo en C lábil. 
10. Las diferencias más destacables entre los restos orgánicos procedentes de los tres
tipos de bosques estudiados vienen determinadas por algunas de sus características 
bioquímicas, que afectan no sólo a su cinética de descomposición sino también a la 
magnitud de la discriminación del isótopo estable 13C durante el proceso degradativo, 
presentando la biodegradabilidad de la hojarasca una correlación positiva 
estadísticamente significativa con su contenido en C lábil. Así, aquellos sustratos 
vegetales con una mayor proporción de compuestos de alta labilidad son los que 
muestran la mayor tasa de descomposición, como es el caso de la hojarasca procedente 
de los ecosistemas de castaños, seguida por la de robles y finalmente por la de abedules. 
Conclusiones 
240  
11. Por último, aunque bajo las condiciones climáticas actuales la capacidad de captura
y almacenamiento de C resulta bastante similar para los suelos de estos tres tipos de 
ecosistemas forestales maduros de caducifolias autóctonas gallegas, esto podría variar 
ante distintos escenarios de cambio global por posibles alteraciones en las condiciones 
edafo-climáticas, afectando al comportamiento de las distintas fracciones que 
constituyen la materia orgánica edáfica. Además, debido a que la materia orgánica de 
estos suelos forestales presenta un marcado predominio de su fracción más 
recalcitrante, pequeñas modificaciones en la estabilidad de esta fracción pueden dar 
lugar a importantes cambios en la capacidad de retención de compuestos orgánicos en 
el suelo a largo plazo, disminuyendo con ello sustancialmente sus reservas de C. Así, en 
base a los datos obtenidos cabría esperar que los suelos correspondientes a los bosques 
de robles, dada la alta estabilidad de su materia orgánica y su mayor resiliencia ante 
variaciones térmicas, presentarían tasas de renovación del C y tiempos de permanencia 
significativamente más elevados que los de abedulares o castañares y, por tanto, una 
mayor capacidad potencial de retención de C ante posibles alteraciones climáticas 
asociadas al inmimente cambio global. 
Bloque B: 
1. Al comparar las características de la materia orgánica edáfica bajo los tres tipos de
ecosistemas de frondosas considerados con las presentadas por los suelos 
desarrollados bajo dos de las especies de coníferas más utilizadas en Galicia para la 
reforestación (P. radiata y P. pinaster) se pone de manifiesto que no sólo existen 
diferencias en la actividad mineralizadora del C en el suelo sino también entre la 
biodegradabilidad del material vegetal procedente de las distintas especies estudiadas, 
siendo estas diferencias mucho más acusadas en este último parámetro. 
2. El material vegetal procedente de los bosques de coníferas se diferencia
significativamente del de caducifolias por su más elevada relación C/N, por exhibir una 
mayor abundancia de compuestos recalcitrantes y por ser más difícilmente 
biodegradable, lo que se traduce en tasas de descomposición más bajas y por tanto en 
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una vida media y unos tiempos de permanencia en el suelo más largos para la hojarasca 
procedente de los ecosistemas de coníferas en comparación con los de caducifolias.  
3. Respecto a las características generales del suelo, las diferencias más destacables
entre los ecosistemas de especies caducifolias y los de perennifolias son las 
relacionadas con el complejo de intercambio catiónico, en concreto con el contenido en 
algunos cationes básicos, tales como el Na+, el Mg2+ y el K+, el primero significativamente 
más alto en los bosques de coníferas y los dos últimos más abundantes en los de 
frondosas. 
4. El contenido en materia orgánica edáfica así como la abundancia natural en 13C son
muy similares entre los suelos bajo frondosas y coníferas, mientras que existen 
diferencias significativas tanto en la composición química como en el grado de 
humificación de su materia orgánica. Así, la mayor proporción de grupos funcionales 
aromáticos y fenólicos encontrada en los suelos bajo caducifolias pone de manifiesto 
una materia orgánica más humificada que la de los suelos bajo especies perennifolias. 
5. Aunque, al igual que ocurría en los suelos desarrollados bajo caducifolias, la
mineralización potencial de la materia orgánica de los suelos de pinares muestra 
valores indicativos de una baja actividad mineralizadora, sí existen diferencias 
estadísticamente significativas entre ambos grupos, siendo, en promedio, los suelos 
correspondientes a los bosques de coníferas los que presentan las menores tasas de 
descomposición y por tanto una materia orgánica más estable determinada 
fundamentalmente por la menor accesibilidad de su fracción orgánica recalcitrante. 
6. La respiración del suelo determinada en condiciones de campo muestra diferencias
significativas entre los dos grupos de formaciones forestales, presentando las tasas de 
respiración in situ de los suelos de los bosques de perennifolias promedios anuales 
significativamente más bajos que los correspondientes a los suelos de caducifolias. En el 
mismo sentido, se observa que las variaciones estacionales de los intercambios 
gaseosos en la interfase suelo-atmósfera son menores en las plantaciones de pinos al 
comparalas con las de los ecosistemas de frondosas.  
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7. En los bosques de coníferas también se ha comprobado la existencia de una relación
de tipo exponencial entre la respiración del suelo en condiciones de campo y la 
temperatura edáfica, poniéndose de manifiesto con los valores de Q10 estimados en 
estas condiciones que los suelos bajo ecosistemas de perennifolias presentan una 
menor sensibilidad ante aumentos de temperatura que la mostrada por los suelos bajo 
caducifolias. Nuevamente se pone en evidencia que, junto con la temperatura, el patrón 
de precipitaciones influye sobre la cantidad de CO2 liberado por el suelo.   
8. Al considerar la totalidad de los 18 bosques estudiados, los análisis en componentes
principales, además de discriminar las parcelas en función del tipo de ecosistema 
forestal de procedencia, indican que la composición y la labilidad de la materia orgánica 
edáfica son los factores de diferenciación más importantes entre los suelos bajo 
ecosistemas de coníferas y frondosas, asociando mayores mineralizaciones potenciales 
de C edáfico a una más alta accesibilidad de la fracción orgánica recalcitrante y mayores 
liberaciones de CO2 in situ a una materia orgánica con más altos contenidos en C lábil, 
contraponiendo los suelos bajo caducifolias por la mayor actividad de su materia 
orgánica edáfica a los de perennifolias con una materia orgánica más estable.  
9. Los modelos de regresión lineal múltiple aplicados al conjunto de todos los
ecosistemas estudiados (caducifolias y perennifolias) ponen de nuevo de manifiesto 
que, en términos generales, es la accesibilidad de la materia orgánica más recalcitrante 
la que dirige el proceso de mineralización del C edáfico, mientras que el contenido en C 
lábil es el que condiciona en mayor medida la cantidad de CO2 liberado in situ. Sin 
embargo, al considerar cada uno de los dos grupos de formaciones forestales por 
separado (únicamente caducifolias o perennifolias) la diferencia más destacable radica 
en que, mientras que en el caso de los bosques de frondosas es el C total del suelo el que 
determinaba fundamentalmente la liberación potencial de CO2, en el caso de las 
coníferas es el C lábil el factor determinante de esta liberación.  
10. Finalmente, y teniendo en cuenta la totalidad de los resultados incluidos en esta
memoria se podría concluir que, aunque bajo las condiciones climáticas actuales la 
capacidad de captura y almacenamiento de C de los suelos de los bosques de frondosas 
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y coníferas estudiados no parece presentar grandes diferencias, ante un futuro 
escenario de calentamiento global dicha capacidad podría verse alterada en mayor 
medida en los suelos bajo bosques de caducifolias debido fundamentalmente a la menor 
resiliencia ante posibles variaciones térmicas que presenta su materia orgánica, lo que 
podría derivar en un mayor descenso en sus reservas de C edáfico y, por tanto, en una 
modificación sustancial de la capacidad de actuar como sumideros estables de C al 
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